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A criação e ampliação do sistema global de Unidades de Conservação (UCs) são 
ferramentas implementadas mundialmentevisando reduzir a perda de 
biodiversidade. De fato, essa estratégia corresponde a Meta 11 de Aichii, 
estabelecida durante a 10ª Convenção sobre Diversidade Biológica (COP-10), que 
determina que, até 2020 pelo menos 10% das áreas marinhas e costeiras tenham 
sido conservadas por meio da criação de UCs. Embora a contaminação e a poluição 
figurem entre as principais ameaças contemporâneas à biodiversidade, poucos 
estudos tem se dedicado a avaliar seus impactos dentro de áreas marinhas 
protegidas (AMPs). A presente proposta avaliou, com base em um estudo 
metanalítico a partir de dados disponíveis na literatura, se as áreas marinhas 
protegidas do litoral sul-americano encontram-se ameaçadas pela contaminação por 
HPAs. De acordo com os resultados, 1216 registros foram reportados nas zonas 
costeiras de 9 países. Destes, 341 abrangeram 36 Áreas Marinhas Protegidas 
(AMP) localizadas nos territórios da Argentina, Brasil, Colômbia, México, Nicarágua 
e Uruguai. Entre as unidades de conservação afetadas foram reportadas AMPs 
classificadas em diferentes categorias segundo a IUCN, além de zonas objeto de 
diplomações especiais como Reservas de Biosfera da UNESCO e sítios de Ramsar.  
A quantificação dos impactos utilizando diferentes ferramentas mostrou um pequeno 
número de AMPs com impacto moderado (SQGq = 13 AMPs, ERL/ERM = 0 AMPs, 
OSPAR = 5 AMPs). Por outro lado, a grande maioria das áreas afetadas apresentou 
impactos baixo (SQGq = 25 AMPs, ERL/ERM = 29 AMPs, OSPAR = 5 AMPs) ou 
inexistente (SQGq = 17 AMPs, ERL/ERM = 6 AMPs, OSPAR = 28 AMPs). Fontes 
mistas (petrogênicas e piroliticas) foram as principais origens de contaminação nas 
AMPs analisadas, sendo atribuídas principalmente a proximidade de 
empreendimentos portuários, industriais ou grandes adensamentos urbanos. 
Considerando a existência de mais de 255 mil áras protegidas no mundo, a 
realização de monitoramentos visando avaliar a grande diversidade de 
contaminantes que potencialmente podem afetar seus objetivos de conservação não 
é tarefa fácil. Nesse aspecto, a abordagem adotada no presente estudo demonstrou 
ser uma ferramenta valiosa e útil para analisar de forma abrangente impactos 
químicos em AMPs do mundo, visto que as áreas sujeitas a maior vulnerabilidade 
foram identificadas. Sendo assim, é fortemente sugerido o uso dessa ferramenta 
para avaliar impactos de outros contaminantes capazes de ameaçar AMPs. Tal 
sugestão é ainda mais pertinente, assumindo que misturas de diferentes 
contaminantes podem estar presentes nessas zonas mesmo não sendo previstas 
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ABSTRACT 
 
The creation and expansion of the global system of Protected Areas (PAs) are tools 
implemented worldwide in order to reduce biodiversity loss. This strategy 
corresponds to the 11thAichii Goal, set during the 10th Convention on Biological 
Diversity (COP-10). The convention stipulates that by 2020 at least 10% of marine 
and coastal areas should be conserved through the creation of PAs. Although 
contamination and pollution are among the main contemporary threats to biodiversity, 
few studies have been performed assessing their impacts within marine protected 
areas (MPAs). The present study was based on a metanalytic study from data 
available in the literature in order to investigate if marine protected areas from the 
Latin American coast are threatened by HPA contamination. According to results, 
1216 records were reported in the coastal zones of 9 countries. Among them, 341 
were distribute in 36 Marine Protected Areas (MPA). The MPAs were classified in 
different caterogies according to the IUCN, as well as areas of special qualifications 
such as UNESCO Biosphere Reserves and Ramsar sites. The quantification of 
impacts using different tools showed a small number of moderately impacted MPAs 
(SQGq = 13 MPAs, ERL/ERM = 0 MPAs, OSPAR = 5 MPAs). On the other hand, the 
majority of the affected areas had low (SQGq = 25 MPAs, ERL/ERM = 29 MPAs, 
OSPAR =5 MPAs) absent (SQGq = 17 MPAs, ERL/ERM = 6 MPAs, OSPAR =28 
MPAs). Mixed sources (petrogenic and pyrolytic) were the main sources of 
contamination in the analyzed MPAs, being attributed mainly to the proximity of port 
and industrial enterprises or large urban densities. Given the existence of more than 
255.000 protected areas around the world, monitoring studies assessing the wide 
range of contaminants that could potentially affect their conservation objectives is not 
feasible. In this regard, the approach used in the present study has proved to be a 
valuable and useful tool for comprehensively analyzing chemical impacts on MPAs 
worldwide. In addition, the most vulnerable have been identified. Therefore, it is 
strongly suggested to use this tool to assess impacts of other contaminants that may 
threaten MPAs. Such a suggestion is even more pertinent, assuming that mixtures of 
different contaminants may be present within these areas even causing 
environmental damages not yet measured. 
Keywords: contamination, protected area, coastal areas, polycyclic aromatic 
hydrocarbon, pollution 
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Dentre as principais ameaças globais à biodiversidade dos oceanos estão a 
ocupação desordenada da costa, degradação dos habitats, poluição, pesca, 
introdução de espécies invasoras e as mudanças climáticas (Young et al., 2016). 
Para fazer frente a essas ameaças recentes à biodiversidade global, algumas 
ferramentas de conservação têm sido implementadas por órgãos internacionais 
como a “International Union for Conservation of Nature” (IUCN) (Edgar et al., 2014a). 
Entre as estratégias colocadas em prática até o momento, merecem destaque a 
construção de listas de espécies ameaçadas, a listagem de ecossistemas sob risco 
de colapso, o banco de dados mundial sobre áreas críticas para biodiversidade e a 
criação de unidades de conservação (IUCN, 2017). Unidades de Conservação (UC) 
são definidas como áreas legalmente protegidas, abrangendo várias formas de 
utilização de seu espaço e recursose que tenham como objetivo a conservação da 
biodiversidade. Além disso, compõem também o rol de objetivos das UCs, disciplinar 
o processo de ocupação, protegendo os meios de vida e a cultura das populações 
tradicionais, assegurando a sustentabilidade do uso dos recursos naturais (Day et 
al., 2012; Ministério do Meio Ambiente, 2000). Nesse contexto, a criação de UCs é 
uma questão inerente ao ordenamento territorial e ambiental de cada país havendo 
unidades categorizadas em função da sua importância estratégica e /ou do tipo de 
ecossistema. Para que uma área passe a ser reconhecida como Área Marinha 
Protegida (AMP) ela deverá obedecer à definição genérica de áreas protegidas da 
IUCN e, principalmente, deverá apresentar relevância na biodiversidade marinha 
(Day et al., 2012). 
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Além disso, expandir e implementar sistemas de áreas protegidas visa atingir 
a décima primeira Meta de Aichi estabelecida durante a 10ª Convenção sobre 
Diversidade Biológica (COP-10) ocorrida em Nagoya (Japão). Essa convenção 
objetivou minimizar a perda de diversidade do planeta, e sua meta 11 determina 
que, até 2020, pelo menos 17% de áreas terrestres e de águas continentais e 10% 
das áreas marinhas e costeiras tenham sido conservadas por meio da criação de 
UCs (Bhola et al., 2016; Weigand et al., 2011). Portanto, nos últimos anos a 
quantidade de UCs no mundo tem aumentado principalmente no que tange as Áreas 
Marinhas Protegidas (AMPs) (Araújo e Bernard, 2016; UNEP - WCMC e IUCN - 
WCPA, 2018). Adicionalmente, a quantidade de AMPs costuma ser maior em áreas 
cuja jurisdição é atuante, devido à presença de sistemas legais dedicados ao seu 
gerenciamento. Pelo menos em parte, essa observação decorre do fato de que 
áreas localizadas dentro da faixa de 200 milhas náuticas a partir da linha de costa 
estão sob jurisdição nacional, representando 39% do oceano. O restante, 61%, são 
consideradas águas internacionais, onde não há responsabilidade legal por parte 
das nações (Araújo e Bernard, 2016; UNEP - WCMC e IUCN - WCPA, 2018).  
O engajamento global para atingir as Metas de Aichi no prazo estabelecido 
tem se mostrado crescente desde 2014. A fim de atingir as metas de conservação 
marinha AMPs de grande escala têm sido criadas como formas estratégicas (Ban et 
al., 2017). Até 2016, ocorreu um incremento da cobertura de áreas protegidas, 
principalmente no que tange áreas sob jurisdições nacionais, atribuídos, 
principalmente, a criação de novas UCs (UNEP-WCMC e IUCN, 2016). Os países 
que mais contribuíram com esse crescimento foram Reino Unido, Espanha, Estados 
Unidos, Nova Zelândia, e os pequenos países insulares Palau e Malta. A partir de 
2016, o crescimento total de AMPs ao redor do mundo também ocorreu em áreas 
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sob jurisdições nacionais, sendo o Hawaii, Chile e sua província na Ilha de Páscoa, 
Reino Unido e o território ultramarino de Santa Helena, os países que mais 
contribuíram (UNEP - WCMC e IUCN - WCPA, 2018). Em 2017 houve a adição da 
maior AMP do mundo localizada no mar de Ross no Oceano Antártico, gerenciada 
pela Convenção sobre a Conservação dos Recursos Vivos Marinhos Antárticos 
(CCAMLR), que engloba 24 países e a União Européia como membros 
participativos. Mais além, o primeiro semestre de 2018 foi marcado pela criação de 
novas AMPs incluindo áreas nos arredores das ilhas oceânicas de Trindade e 
Martim Vaz, e São Pedro e São Paulo no Brasil (Giglio et al., 2018). A criação de 
UCs em Honduras, Indonésia, Grenada, Marrocos, Fiji e Holanda também 
contribuíram substancialmente no aumento da cobertura de AMPs nesse período. 
Para 2019 e 2020, espera-se ainda que sejam criadas duas AMPs nos territórios 
insulares britânicos de Ascensão e Tristão da Cunha no Atlântico Sul (UNEP-WCMC 
e IUCN, 2016). 
Considerando os já mencionados fatores responsáveis pela perda 
contemporânea de diversidade biológica (Young et al., 2016), as áreas protegidas 
contribuem para a prevenção da perda de biodiversidade e são instrumentos 
potenciais para a reversão de tendências negativas (Watson et al., 2014). Além 
disso, do ponto de vista ecológico, AMPs de larga escala apresentam maior 
importância devido a sua capacidade de alcançar ecossistemas inteiros, permitindo 
ligações dinâmicas entre eles e aumentando a resiliência a distúrbios. Entretanto, a 
estratégia de criação de grandes AMPs visando apenas atingir as metas globais 
estabelecidas, de forma a atender apenas a objetivos políticos em detrimento da 
conservação efetiva da biodiversidade vem sendo recentemente debatida (Ban et 
al., 2017). Nesse sentido, a criação dessas unidades demanda o desenvolvimento 
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em paralelo de planos de manejo para que as UCs sejam de fato eficazes em seus 
objetivos e mesmo com todo o arcabouço legal, as UCs estão expostas a ameaças 
que podem comprometer seus objetivos de preservação (Edgar et al., 2014b). 
As AMPs apresentam desafios de manejo específicos que podem levar a 
diferentes abordagens quando comparados com áreas terrestres. A principal 
diferença, nesse aspecto é a existência da profundidade, uma terceira dimensão que 
varia de acordo com a maré e as correntes oceânicas, atuando diretamente na 
entrada de agentes externos, sugerindo que essas áreas estejam sujeitas às 
influências do entorno (Day et al., 2012). A poluição, que é geralmente resultado do 
lançamento (intencional ou não) de substâncias químicas perigosas no ambiente, 
tem sido pouco contemplada no que tange aos planos de manejo das UCs 
espalhadas ao redor do mundo. Os estudos recentes sobre a efetividade de UCs 
tem sido direcionados a problemas mais visíveis à população, sendo voltados para a 
pesca (Sheppard, 2010; Sowman e Sunde, 2018; Tsurita et al., 2018; Tupper et al., 
2015a; Welch et al., 2018), ocorrência de espécies invasoras (Gestoso et al., 2017; 
Moustakas et al., 2018; Wangensteen et al., 2018), espécies ameaçadas, (Araújo e 
Bernard, 2016; Ban et al., 2017; Chape et al., 2005; Muzquiz-Villalobos e Pompa-
Mansilla, 2018; Pereira et al., 2018; Roberts et al., 2018; Tupper et al., 2015b; White 
et al., 2017) e turismo (Perera-Valderrama et al., 2017). Esse cenário é agravado no 
caso de AMPs onde impedir a chegada de moléculas tóxicas é uma impossibilidade 
óbvia (Campbell et al., 2016). No entanto, os empreendimentos e atividades 
potencialmente geradores de contaminação como portos, pólos industriais, 
mineração, turismo e especulação imobiliária podem ser regulamentados nas 
proximidades dessas áreas. Para tanto, monitoramentos de qualidade ambiental 
devem ser realizados a fim de avaliar os reais impactos decorrentes destas 
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instalações. Devido à variedade de químicos perigosos em uso atualmente (mais de 
100 mil moléculas) que potencialmente podem ser lançadas no ambiente aquático, 
eleger as substâncias prioritárias a serem determinadas em estudos de 
monitoramento ambiental não é tarefa fácil. Portanto, a maioria das AMPs latino 
americanas, carecem de estudos sobre níveis e efeitos da contaminação, 
dificultando ações nesse sentido. 
A contaminação dos ecossistemas aquáticos por substâncias tóxicas 
poluentes coloca a biodiversidade em risco em função da exposição por diversas 
vias, como por exemplo, a respiração, contato dérmico e ingestão (Young et al., 
2016). Entre as substâncias tóxicas com ocorrência ambiental em zonas costeiras e 
marinhas estão os produtos provenientes de tintas anti-incrustantes, como o TBT 
(Batista-Andrade et al., 2018) e metais (Soroldoni et al., 2018), compostos 
organoclorados (Taniguchi et al., 2016),  além de hidrocarbonetos de petróleo (Jupp 
et al., 2017; Turner e Renegar, 2017), que geram mortalidade e toxicidade em 
diversos níveis da cadeia trófica. Devido à sua importância econômica, a extração, 
transporte e consumo tornam-se, portanto, significantes fontes que facilitam a 
entrada de hidrocarbonetos de petróleo no meio ambiente (Almeida et al., 2007). 
 O petróleo é uma mistura de compostos orgânicos e inorgânicos em que 
predominam os hidrocarbonetos, desde os alcanos mais simples até os aromáticos 
mais complexos.Hidrocarbonetos são compostos químicos apolares (hidrofóbicos), 
formados de carbono e hidrogênio, o que limita sua solubilidade na água do mar, 
favorecendo a associação às partículas sólidas. Os Hidrocarbonetos Policíclicos 
Aromáticos (HPAs) possuem dois ou mais anéis benzênicos condensados 
(Kolesnikovas, 2009) sendo de origem natural ou sintética. Entretanto, sua 
introdução nos ambientes aquáticos ocorre a partir da combustão incompleta de 
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petróleo e derivados (Celino e Queiroz, 2006), mas, principalmente, através de 
efluentes industriais e domésticos, incineração de lixo, queima de carvão, gases e 
outras substâncias orgânicas (Sánchez et al., 2016). 
Os HPAs são também resultados de processos industriais, e podem ser 
usados na produção de compostos químicos como solventes, resinas e 
desinfetantes (Environmental Protection Agency, 2001). Muitas dessas moléculas, 
além de serem frequentemente detectadas nas análises de rotina também 
apresentam caráter carcinogênico e mutagênico para animais e humanos 
(Environmental Protection Agency, 1998). No ambiente, normalmente os HPAs 
encontram-se ligados a partículas e, portanto, suas propriedades físico-químicas 
podem mudar consideravelmente. Fatores ambientais como temperatura, luz, 
oxigênio e área superficial da partícula na qual o HPA está adsorvido também 
influenciam na sua reatividade, uma vez que a biodisponibilidade e a mobilidade de 
HPAs dependem da sorção e sequestro destes nos sedimentos (Wilcke, 2000). 
Devido à suas propriedades, os HPAs liberados no meio podem facilmente causar 
riscos ao ambiente (Pheiffer et al., 2018), biota (Albergaria-Barbosa et al., 2017a) e 
seres humanos (Jafarabadi et al., 2017). Portanto, de acordo com a US 
Environmental Protection Agency (US EPA) (1998), órgão federal encarregado de 
proteger a saúde humana e o meio ambiente nos Estados Unidos, os 16 HPAs que 
foram designados como compostos prioritários em estudos ambientais e de grande 
interesse de monitoramento são naftaleno (Naf), acenaftileno (Aci), acenafteno 
(Ace), fluoreno (Fl), fenantreno (Fen), antraceno (Ant), pireno (Pir), fluoranteno (Flr), 
benzo(a)antraceno (BaA), criseno (Cri), benzo(b)fluoranteno (BbF), 
benzo(k)fluoranteno (BkF), benzo(a)pireno (BaP), dibenzo(a,h)antraceno (DahA), 





Figura 1: Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPAs) de interesse ambiental 
segundo a Environmental Protection Agency e Perileno 
 
 A identificação das fontes e persistência dos HPAs no ambiente está 
relacionada com a estrutura e peso da molécula, sendo a maioria dos HPAs 
encontrados em sedimentos marinhos originados de fontes pirolíticas ou 
petrogênicas (Assunção et al., 2017). Em geral, HPAs apresentando menor peso 
molecular são mais facilmente degradáveis. Quando encontradas em amostras 
ambientais, essas moléculas  predominam no óleo bruto e são volatilizadas com 
maior facilidade (CETESB e PROCOP, 2001). Por outro lado, os HPAs de maior 
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massa são predominantes em processos de queima de matéria orgânica e 
combustíveis, apresentando maior resistência à biodegradação como resultado de 
sua forte associação ao material particulado (Bouloubassi e Saliot, 1993; CETESB e 
PROCOP, 2001). A identificação das fontes responsáveis pelos aportes de HPAs é 
determinante para controlar a entrada desses contaminantes e direcionar a 
responsabilidade por sua introdução no ambiente (Assunção et al., 2017). 
Atualmente, o uso de razões diagnósticas tem se mostrado bem-sucedido na 
identificação das diferentes origens de HPAs em sedimentos como indicadores de 
fontes petrogênicas e pirolíticas (Arruda-Santos et al., 2018; Assunção et al., 2017; 
Balgobin e Ramroop Singh, 2019; Cardoso et al., 2016; John et al., 2016; Moss et 
al., 2015; Pie et al., 2015; Romero et al., 2017; Tobiszewski e Namieśnik, 2012; 
Yang et al., 2013; Yunker et al., 2002). 
Algumas relações já foram estudadas e aplicadas, como por exemplo, Flu/Pir, 
Cri/BaA, Fen/Ant, Ant/(Fen+Ant), InP/(InP+BghiP), Flr/(Flr+Pir) e BaA/(BaA+Cri) 
(Balgobin e Ramroop Singh, 2019; Yang et al., 2013). Dentre elas, algumas são 
consideradas mais específicas que outras, como é o caso da Flr/(Flr+Pir) que é 
capaz de indicar se a origem é petrogênica (< 0.4), proveniente da combustão do 
petróleo (0.4 <Flr/(Flr+Pir) < 0.5) ou combustão de biomassa (> 0.5) (Yang et al., 
2013). Dessa forma, utilizando razões com maior acurácia pode-se identificar com 
maior precisão a origem da contaminação. Por outro lado, alguns autores defendem 
o uso de razões mais conservadoras a fim de melhorar a assertividade na 
identificação das fontes, como Flr/(Flr+Pir) onde há baixa fotodegradação dos 
compostos, portanto maior precisão na identificação da fonte. Já razões que utilizam 
compostos sensíveis a fotodegradação, como BaA/(BaA+Cri), são consideradas 
arriscadas e, portanto, menos indicadas (Balgobinand Ramroop Singh, 2019). Além 
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destas, o uso da razão entre HPAs de baixo peso molecular e alto peso molecular 
também é utilizada para identificar as fontes pirolítica e petrogênica.  
Diversas estratégias e abordagens são frequentemente utilizadas para avaliar 
a saúde de um ecossistema marinho usando indicadores ecológicos (Albergaria-
Barbosa et al., 2018; Cullen et al., 2019; Vethaak et al., 2017). Nesse sentido, a 
comparação dos níveis encontrados com padrões de qualidade estabelecidos por 
agências ambientais aliada ao uso de razões diagnósticas tem se mostrado também 
ferramentas valiosas para gestão de substâncias químicas que podem representar 
riscos para a saúde ambiental e da população (USEPA, 2000). Para tanto, o uso de 
guidelines a fim de nortear os prováveis efeitos à biota fornecem maior compreensão 
quanto à toxicidade dos sedimentos para os organismos marinhos. Nessas 
abordagens, é comum o uso dos intervalos de efeitos baixos (ERL) e efeitos médios 
(ERM) para avaliar a qualidade ambiental por meio da concentração de 
contaminantes em sedimentos, dado que representam uma faixa segura expressa 
em valores de concentração capazes de induzir efeitos ocasionais à biota (Long et 
al., 1995).  
A escolha do guideline a ser adotado em avaliações ambientais depende de 
particularidades do local de estudo. Dessa forma, a utilização de guidelines 
generalistas em áreas com características únicas costuma não ser adequado 
principalmente devido a suas especificidades (Harman et al., 2019). Esse cenário se 
repete em áreas cujos níveis de contaminação são altos, como por exemplo, o 
Sistema Estuarino de Santos (SES), para o qual Choueri et al. (2009) propôs um 
critério de avaliação local a fim de realizar comparações realistas e condizentes com 
as peculiaridades da região. Mais além, a Convenção de Oslo e Paris (OSPAR), 
também conhecida como Convenção para a Proteção do Meio Marinho do Atlântico 
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Nordeste, criada em 1992 e ratificada por 15 países europeus, fornece uma valiosa 
fonte de dados uma vez que divulga publicações que incluem documentos, relatórios 
e avaliações de dados de contaminação e seus impactos (Vethaak et al., 2017). 
Nesse aspecto, a OSPAR desenvolveu dois tipos de critérios de avaliação a serem 
analisados e apresentados de forma que possam ser diretamente comparáveis 
(OSPAR Commission, 2010a): concentrações preliminares (Background 
Concentrations - BC), concentração de avaliação de background (Background 
Assessment Concentration- BAC) e critérios de avaliação ecotoxicológicos 
(ecotoxicological assessment criteria - EAC). Aqueles que refletem níveis acima de 
BC são conhecidos como BAC e os níveis entre BAC e EAC representam as 
concentrações abaixo das quais é improvável que ocorram efeitos biológicos 
inaceitáveis. 
As concentrações preliminares (BC) representam os níveis de certas 
substâncias perigosas que seriam esperadas no Atlântico Nordeste considerando a 
ausência de aportes antrópicos (OSPAR Commission, 2000). Estes valores são 
baseados em dados contemporâneos ou históricos, representando as concentrações 
em locais remotos ou em condições pristinas na ausência de mineralização 
significativa e/ou influências oceanográficas (OSPAR Commission, 2010b). As 
concentrações de avaliação de background (BAC) são ferramentas estatísticas 
definidas com base nas concentrações preliminares (BC) que indicam se os níveis 
observados estão próximos dos valores de background. Nesse caso, assume-se que 
as concentrações médias significativamente abaixo do BAC estão próximas dos 
valores de BC. Os valores de BACs foram calculados com base na variabilidade do 
conjunto de dados do Programa de Coordenação e Monitoramento Ambiental 
(CEMP) atualmente disponível em bancos de dados mantidos pelo Conselho 
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Internacional de Exploração do Mar e são refinados à medida que outros dados de 
monitoramento do CEMP são fornecidos. Por fim, os critérios de avaliação 
ecotoxicológicos (EAC) são definidos como níveis de concentração de uma 
substância acima dos quais há preocupação (OSPAR Commission, 2010b). Tais 
critérios foram obtidos usando todos os dados ecotoxicológicos disponíveis que 
passaram nos critérios de seleção e qualidade predefinidos, podendo ser usados 
para identificar possíveis áreas sob ameaça, indicando quais compostos devem ser 
alvo de ações prioritárias (OSPAR Commission, 2000). Os valores de EAC referem-
se principalmente à toxicidade aguda, não incluindo a biodisponibilidade de um 
contaminante em condições de campo, o grau de bioacumulação, 
carcinogenicidade, genotoxicidade e disrupção endócrina (OSPAR Commission, 
2010b, 2000). 
O conceito de quantificação de equivalência de toxicidade (TEQ) e fatores de 
equivalência de toxicidade (TEF) foi desenvolvido inicialmente para analisar 
equivalências tóxicas dentro do mesmo grupo para dioxinas, compostos orgânicos 
tóxicos para o ser humano, mas pode ser aplicado a qualquer grupo de produtos 
químicos desde que satisfaça os critérios de similaridade usados com as dioxinas 
(MacDonald et al., 2004). O valor de TEF é baseado na potência de cada composto 
em relação a um composto de referência e é usado para identificar a toxicidade 
relativa aos compostos de uma mistura de toxinas. É um índice que deve ser 
aplicado aos valores de toxicidade ou de concentrações encontrados em amostras 
ambientais onde o composto de referência deve, obrigatoriamente, pertencer ao 
mesmo grupo químico do composto que será analisado (Botana et al., 2017). Para o 
grupo dos HPAs o composto de referência normalmente empregado é o 
benzo(a)pireno, principalmente devido a grande quantidade de informações geradas 
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para esse composto em avaliações de risco para a saúde ambiental. Além disso, 
devido ao seu alto potencial carcinogênico e mutagênico, aliado a presença 
abundante no meio ambiente, o benzo(a)pireno é frequentemente usado como 
indicador da exposição ambiental aos HPAs (CETESB, 2002; Ramos e Garcia, 
2007). Sendo assim a USEPA criou índices para 7 HPAs que, quando aplicados aos 
valores de concentração, permitem estimar a toxicidade com base na potência 
relativa ao benzo(a)pireno. 
Após o lançamento de HPAs no ambiente marinho, independentemente de 
sua fonte, uma parte das moléculas será solubilizada na água e o restante adsorverá 
ao material em suspensão que, posteriormente, depositará formando as camadas 
sedimentares (Castro, 2019). As frações mais finas do sedimento apresentam maior 
área superficial e, portanto, maior capacidade de adsorção, favorecendo o acúmulo 
de HPAs. (Meador et al., 1995a). Desta forma, a granulometria é um fator importante 
na avaliação da contaminação de sedimentos. Além disso, zonas de manguezal, 
onde a ocorrência de sedimentos finos e acúmulo de matéria orgânica são comuns, 
tornam-se particularmente vulneráveis a contaminação por HPAs. Esse cenário é 
ainda mais preocupante em zonas sob influência de complexos petrolíferos e/ou 
terminais portuários. Nessas áreas, é comum a predominância de HPAs de baixo 
peso molecular em sedimentos superficiais (Almeida et al., 2018; Celino e Queiroz, 
2006). Portanto, a presença de matéria orgânica nos sedimentos faz com que estes 
sejam frequentemente convertidos em depósitos da contaminação recente por essas 
moléculas (Almeida et al., 2018; Arruda-Santos et al., 2018).  
Nesse aspecto, organismo bentônicos que interagem com sedimentos 
contaminados podem bioacumular HPAs a depender da sua fisiologia (Meador et al., 
1995a). Os processos relacionados à absorção de HPAs por organismos são, 
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geralmente, ligados à presença destes no sedimento, onde a biota entra em contato 
direto, seja por meio da respiração, absorção dérmica ou alimentação, podendo 
ocorrer a bioacumulação e/ou biomagnificação (Mackaye Fraser, 2000). Além disso, 
abiocumulação em algas se mostrou menor do que em moluscos, crustáceos e 
peixes devido a lipofilicidade desses compostos (Cocci et al., 2017; Meador et al., 
1995a). Organismos que bioacumulam e/ou biomagnificam substâncias químicas 
perigosas têm sido usados como monitores de contaminação ambiental, sendo 
empregados em programas de monitoramento e como biomarcadores (Abreu-Mota 
et al., 2014; Begliomini et al., 2017; Cullen et al., 2019; Gold-Bouchot et al., 2017.; 
Gusso-Choueri et al., 2015; Nudi et al., 2010; Ramos e Garcia, 2007; Sericano et al., 
1995; Smeltz et al., 2017; Turner e Renegar, 2017). Para a investigação de HPAs, a 
USEPA (2000) sugere que sejam utilizados preferencialmente moluscos bivalves, 
tais quais ostras e/ou mexilhões. Essa estratégia tem auxiliado na avaliação da 
qualidade ambiental de áreas expostas a contaminação química (Fogaça et al., 
2018; Ramos et al., 2017). Em um estudo realizado por Pie et al. (2015) foram 
avaliadas as diferenças na bioacumulação entre HPAs com diferentes estruturas 
moleculares. O autor demonstrou que as taxas de bioacumulação observadas em 
diferentes espécies produzem influência sobre a correta identificação das fontes. 
Nesses casos, a identificação das fontes deve empregar diferentes razões 
diagnósticas, especialmente quando são comparados HPAs de altos e baixos pesos 
moleculares.  
Apesar do esforço mundial na criação de UCs buscando conter a perda da 
biodiversidade, existem poucos estudos sobre a ocorrência de substâncias químicas 
nocivas à biota e seus efeitos no interior de AMPs. Nesse sentido, o banco de dados 
Protected Planet (www.protectedplanet.net) disponibilizado pela União Internacional 
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para a Conservação da Natureza (IUCN) e pelo Programa das Nações Unidas para 
o Meio Ambiente (UNEP) fornece uma interface visual gratuita e on-line para o 
Banco de Dados Mundial sobre Áreas Protegidas (WDPA). Trata-se do banco de 
dados global mais abrangente sobre áreas protegidas, incluindo dados 
georreferenciados compilados desde 1981. Portanto, o uso dessa ferramenta pela 
sobreposição de shapefiles disponíveis com dados de contaminação 
georreferenciados (não filtrados) pode fornecer uma visão geral dos impactos 
químicos sobre AMPs que orientem decisões focadas nas áreas críticas reveladas. 
Sendo assim, considerando os riscos ambientais resultantes da contaminação por 
HPAs em zonas costeiras, assim como a inexistência de avaliações sobre a 
ocorrência do problema dentro de AMPs, é de grande importância avaliar com base 
em dados disponíveis na literatura se as AMPs latino americanas encontram-se 
ameaçadas pela contaminação por esses compostos. Essa iniciativa pode subsidiar 
mecanismos de gestão mais efetivos que contribuirão para uma proteção de áreas 
marinhas definidas para conservação da biodiversidade. 
2. OBJETIVO GERAL 
Avaliar com base em dados disponíveis na literatura se as áreas marinhas 
protegidas do litoral sul-americano e Caribe se encontram ameaçadas pela 
contaminação por HPAs. 
2.1 Objetivos específicos 
 Realizar uma metanálise usando dados disponíveis na literatura sobre a 
contaminação por HPAs em sedimentos superficiais e biota, verificando a 
ocorrência do problema no interior de Áreas Marinhas Protegidas da América do 
Sul e Caribe. 
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 Identificar as fontes de contaminação por meio de razões diagnósticas em 
sedimentos e biota. 
 Avaliar o potencial toxicológico e os possíveis impactos biológicos no ambiente 




3.1 Delimitação espacial e temporal do estudo e composição da matriz de dados 
 
A seleção dos estudos para avaliação da ocorrência de HPAs no interior de 
AMPs sul-americanas incluiu publicações realizadas em periódicos de circulação 
nacional e internacional disponíveis nas plataformas Web of Science 
(https://www.webofknowledge.com/) e Science Direct 
(http://www.sciencedirect.com/). A revisão da literatura para a criação da matriz de 
dados considerou artigos que reportaram níveis de contaminação em sedimento 
e/ou biota em áreas costeiras da América Latina. Os argumentos de busca utilizados 
em cada plataforma incluíram diferentes combinações dos termos: “PAHs”, 
“Hydrocarbons”, “Oil”, “Contamination”, “South America”, “Latin America”, “Marine 
Protected Area”, “Marine Sediments” e “PAH + [nome do país]”. O critério para a 
inclusão do artigo na matriz dependeu da realizaçãode amostragem em campo com 
informações sobre concentrações de HPAs em amostras de sedimentos e/ou de 
organismos (biota). Do ponto de vista temporal, foram apenas utilizados dados cuja 
obtenção das amostras tenha ocorrido nos últimos 15 anos. Para tanto, a pesquisa 
se deu a partir da data de publicação e, posteriormente, filtrados os artigos que 
obedecessem ao critério referente à data de amostragem. 
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3.2 Inserção dos dados em ambiente SIG 
A WDPA (World Database of Protected Areas) é atualmente o mais 
abrangente e atual conjunto de dados globais sobre áreas protegidas e está 
disponível gratuitamente com mapas disponíveis em vários formatos e que podem 
ser editados através do software QGis. Sendo assim, o mapa (shape) mais atual foi 
obtido em formato SHP no endereço http://www.protectedplanet.net/e as 
informações de cada ponto foram inseridas sobre o mapa da WDPA. Essa etapa 
permitiu identificar quais áreas protegidas da América do Sul possuem registros de 
ocorrência de HPAs.  
A representação espacial dos dados apresentados na tabela de atributos é de 
fundamental importância para o gerenciamento das AMPS que podem estar 
ameaçadas pelos HPAs analisados no presente estudo. Com esse objetivo, os 
dados adquiridos foram organizados em uma planilha, de acordo com a estruturação 
definida para o banco de dados (atributos), incluindo as informações relevantes 
conforme descrito na Tabela 1.  
 





Nome atribuído ao ponto Código padronizado atribuído para cada ponto de coleta 
Nome original do ponto Nome atribuído originalmente pelos autores de cada estudo 




Data de obtenção das amostras 
Concentração individual dos 
16 HPAs em amostras de 
sedimentos 
Concentrações de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos 
considerados prioritários pela USEPA em amostras de sedimento (ng 
g
-1
). Valores reportados como abaixo do limite de detecção (<LD) 
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foram considerados iguais a zero. 
ΣHPAs totais em amostras 
de sedimentos 




Concentração individual dos 
16 HPAs em amostras de 
biota 
Concentrações de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos 
considerados prioritários pela USEPA em amostras de biota (ng g
-1
). 
Valores reportados como abaixo do limite de detecção (<LD) foram 
considerados iguais a zero. 
ΣHPAs totais em amostras 
de biota 




Índice de vulnerabilidade 
Índice que será gerado após as análises, indicando o grau de 
vulnerabilidade para cada UC (inexistente, baixo, moderado, alto) 
Link para trabalho 
consultado 
Baseado na plataforma DOI 
3.3 Edição dos dados e elaboração de mapas 
 Após importação da tabela de dados (com atributos da Tabela 1) para o 
software QGIS (versão 2.18.16), utilizando ferramentas de análise vetorial, foi 
contabilizado o número de pontos dentro de cada polígono da camada WDPA 
(disponível para download gratuito no banco de dados do WDPA). Em seguida, uma 
nova camada foi gerada incluindo apenas os polígonos das UCs contendo um 
campo adicional com os números de pontos correspondentes a cada polígono. Esta 
última camada, gerada utilizando ferramentas de sobreposição vetorial, foi 
interceptada com os dados originais produzindo uma nova tabela de dados com as 
informações de todos os pontos e respectivas correspondências. Essas etapas 
permitiram visualizar graficamente e identificar as áreas protegidas da América 
Latina que registram os impactos produzidos pela contaminação por HPAs. Os 
dados inseridos no SIG foram representados em forma de pontos com diferentes 
cores considerando a ocorrência de contaminação por HPAs e sua localização em 
relação à AMPs. Além disso, cada AMP foiidentificada de acordo com um índice de 
vulnerabilidade, considerando as informações sobre a ocorrência de concentrações 
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detectáveis de HPAs bem como os atributos relacionados aos guidelines e valores 
de TEF. Sendo assim, a classificação atribuída seguirá os valores-guia segundo o 
Canadian Environmental Quality Guidelines. As potenciais fontes de HPAs para 
cada região foram identificadas utilizando as razões diagnósticas disponibilizadas no 
item 3.4. 
3.4 Identificação das Possíveis Fontes de Contaminação 
As razões diagnósticas usadas para identificação de fontes de contaminação, 
com base nos dados coletados, estão listadas na Tabela 2. Além disso, a ocorrência 
de HPAs de baixo peso molecular (BPM, HPAs com 2-3 anéis aromáticos) e alto 
peso molecular (APM, HPAs com 4-6 anéis aromáticos) foi também avaliada 
(Aguirre-Rubí et al., 2019; Balgobin e Ramroop Singh, 2019; Commendatore et al., 
2012; Magi et al., 2002; Moss et al., 2015; Romero et al., 2017). O perileno, um 
hidrocarboneto singular associado a fontes naturais de matéria orgânica, é 
provavelmente derivado de processos diagênicos e a partir de sua porção relativa 
dentro da mistura de HPAs é possível indicar se as fontes são predominantes 
naturais ou antrópicas. Portanto, as concentrações de perileno superiores a 10% dos 
isômeros de 2-3 anéis indicam um provável input diagenético, enquanto aquelas nas 








Tabela 2: Razões diagnósticas usadas para avaliação de possíveis fontes 
poluidoras no presente estudo 
Razão Diagnóstica Índice Fonte Referências 
∑BPM*/∑APM** 
>1 Petrogênica (Magi et al., 2002; Qiao et 
al., 2006) <1 Pirolítica 
Fl/Pir 
>1 Pirolítica (Budzinski et al., 1997; 
Magi et al., 2002; Qiao et 
al., 2006; Readman et al., 
2002; Yang, 2000) 
<1 Petrogênica 
Fen/Ant 
<10 Pirolítica (Qiao et al., 2006; Wu et 
al., 2011; Yang, 2000) >10 Petrogênica 
Flr/(Flr+Pir) <0,4 Petrogênica (Bet et al., 2015; Magi et 
al., 2002; Tobiszewski and 
Namieśnik, 2012; Yang et 
al., 2013; Yunker et al., 
2002) 
 
0,4 - 0,5 
Combustão de combustíveis fósseis 
líquidos 
 
0,5 - 0,6 Combustão de grama, carvão ou madeira 
 
<0.5 Petrogênica 
(Qiao et al., 2006) 
  >0.5 Pirolítica 
IncdP/(IncdP+BghiP) <0,2 Petrogênica (Bet et al., 2015; 
Tobiszewski and 
Namieśnik, 2012; Yunker 
et al., 2002) 
 
0,2 - 0,5 Combustão de Petróleo 
 
>0,5 Combustão de grama, carvão ou madeira 
 
>1 Petrogênica 
(Magi et al., 2002) 
  <1 Pirolítica 
Ant/(Fen +Ant) >0,1 Petrogênica (Yang et al., 2013; Yunker 
et al., 2002)   <0,1 Pirolítica 
Per/∑BPM <0,1 Fontes Naturais (Bet et al., 2015; Budzinski 
et al., 1997; Yang, 2000)   >0,1 Pirolítica 
*BPM = Naftaleno + fenantreno + antraceno + acenaftileno + acenafteno + fluoreno 
**APM = Fluoranteno + pireno + benzo(a)antraceno + criseno + indeno(1,2,3-cd)pireno, benzo(ghi)perileno, 
benzo(b)fluoranteno, benzo(k)fluoranteno, dibenzo(ah)antraceno + benzo(a)pireno 
Abreviaturas :∑BPM/∑APM: somatória dos HPAs de baixo peso molecular (BMM)/somatória dos HPAs de alto 
peso molecular (AMM); Fl/Pir = Fluoreno/Pireno; Fen/Ant = Fenantreno/Antraceno; Flr/(Flr+Pir) = 
Fluoranteno/(Fluoranteno+Pireno); InP/(InP+BghiP) = Indeno(1,2,3-cd)pireno/(Indeno(1,2,3-
cd)pireno+Benzo(ghi)perileno); Ant/(Fen+Ant) = Antraceno/(Antraceno+Fenantreno); Per = Perileno. 
 
A análise foi realizada para cada ponto localizado no interior das AMPs e 
cujos valores reportados permitiram a realização do cálculo. Para a apresentação 
dos resultados, registros contendo apenas a somatória dos 16 HPAs prioritários não 
foram utilizados. Dessa forma, foram consideradas as fontes com maior freqüência 
dentro da AMP. Para o caso de haver duas fontes diferentes com freqüência similar 
dentro da mesma AMP, ambas as fontes foram consideradas. 
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3.5 Contaminação por HPAs e Potenciais Efeitos Toxicológicos 
Considerando que os sedimentos atuam como reservatórios de contaminantes 
hidrofóbicos, a contaminação desse compartimento pode representar grande risco 
para os organismos bentônicos. Uma avaliação eficaz desse risco requer o 
entendimento das relações entre as concentrações de contaminantes e a ocorrência 
de efeitos adversos à biota (Meador et al., 1995b). Os valores-guia de sedimentos 
facilitam a compreensão quanto à toxicidade potencial e foram utilizados em três 
abordagens de investigação, avaliando os níveis de contaminação, o risco aos 
organismos e a frequência de efeitos na biota. 
3.6 Avaliação dos Níveis de Contaminação 
No presente estudo, foram consideradas sob ameaça potencial todas as AMPs 
que apresentaram concentrações dos 16 HPAs prioritátrios e perileno acima dos 
limites de quantificação. No entanto, considerando os intervalos de efeitos baixos 
(ERL) e médios (ERM) estabelecidos por Long et al. (1995), cada registro gerado 
através do levantamento bibliográfico foi classificado. Nesse aspecto, concentrações 
no intervalo entre o ERL e ERM representam uma faixa de impacto onde podem 
ocorrer efeitos ocasionais à biota, enquanto valores acima de ERM indicam que 
esses efeitos ocorrem com maior frequência. Esses valores são usados como base 
para o Canadian Environmental Quality Guidelines (CEQG), fornecendo os limites de 
impacto provável por meio de faixas de concentração químicas as quais são 
associadas a efeitos adversos à biota (Balgobin e Ramroop Singh, 2019; MacDonald 
et al., 2004). Dessa forma, os valores de concentração foram classificados conforme 
Long et al. (1995): 
21 
 
a) [HPA] < ERL: intervalo de efeitos baixos, efeitos adversos são raramente 
observados. 
b) ERL < [HPA] < ERM: intervalo de efeitos moderados, portanto, efeitos 
adversos são observados ocasionalmente. 
c) [HPA] > ERM: intervalo de efeitos altos, portanto efeitos adversos são 
observados com maior freqüência.  
Para eventuais registros onde os valores dos 16 HPAs e do perileno não 
tenham sido disponibilizados individualmente na literatura consultada, foi 
considerada a soma dos valores de ERL e ERM dos 16 HPAs. Em cenários onde 
concentrações de todos os HPAs foram individualmente fonecidas as diretrizes 
foram referentes a soma do ERL e ERM de cada um dos HPAs medidos. 
3.6.1 Quocientes de risco segundo Diretrizes de Qualidade de Sedimentos (SQGq) 
O uso de ferramentas como os valores-guia de qualidade de sedimentos pode 
auxiliar nas decisões e nortear estudos em uma avaliação ambiental. Portanto, no 
presente estudo, os níveis de contaminação por HPAs em sedimentos foram 
comparados com base nas diretrizes estabelecidas pelo Canadian Environmental 
Quality Guidelines (CEQG), que considera os riscos em sedimentos marinhos, sendo 
um guideline de referência mundial. Conforme Buruaem et al.(2013), os guias 
canadenses são baseados em bancos de dados que demonstraram a associação 
entre efeitos químicos e biológicos através de relações causa-efeito e, apesar de 
apresentarem limitações devido à diferença biogeográfica entre Canadá e Brasil, 
tem sido aplicados rotineiramente e com sucesso em avaliações conduzidas na 
América Latina (Abessa et al., 2017; Almeida et al., 2018; Biruk et al., 2017; Cesar et 
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al., 2014; Commendatore et al., 2015, 2012; Primost et al., 2018; Rimoldi et al., 
2018; Rodrigues et al., 2018; Santos et al., 2018). 
3.6.1.1 Obtenção dos valores de SQGq para Sedimentos 
As comparações dos cenários encontrados no presente estudo ulitizaram a 
abordagem de Quocientes de Diretrizes de Qualidade de Sedimentos (SQGq). 
Tradicionalmente, o cálculo do SQGq desenvolvido por Faireyet al. (2001) leva em 
consideração os valores do limiar de efeito (TEL). Entretanto, no presente estudo 
optou-se por adotar um cenário mais conservador, por se tratar de áreas protegidas. 
Portanto, o valor de TEL foi substituído pelo quociente do provável nível de efeito 
(PEL) para cada contaminante, sendo os valores baseados em referências para os 
sedimentos desenvolvidos pelo CEQG (MacDonald et al., 2004). Sendo assim, o 
SQGq para cada local foi calculado de acordo com a equação1 abaixo,  
(1)  , 
em que n é o número de contaminantes analisados cujas diretrizes de qualidade de 
sedimento estão disponíveis, PEL é o valor publicado referente a cada 
contaminante, e Ci a concentração medida de um determinado contaminante. 
A partir do cálculo dos quocientes, as áreas serão classificadas pelo critério de 
contaminação que avalia os níveis de potenciais efeitos biológicos adversos para 
contaminação de sedimentos, desenvolvidos por Fairey et al.(2001): 
a) Contaminação baixa (sedimento não contaminado): 0 <SQGq< 0,1 
b) Contaminação moderada (níveis de contaminação que podem produzir 
toxicidade ocasionalmente): 0,1 <SQGq<1 





3.6.1.2 Obtenção do intervalo de valores de efeito para Biota 
Os critérios usados para avaliar as concentrações de HPAs em biota foram 
estabelecidos no acordo OSPAR e estão disponibilizados no Relatório de status de 
qualidade de 2010. De acordo com Kammann et al.(2017), esses critérios refletem 
um processo de dois estágios no qual os dados são comparados a concentrações 
que produzem riscos limitados de efeitos biológicos (EACs) e depois contra as 
concentrações preliminares (BCs) ou zero, expressas como valores de background 
(BACs). Este último reflete a Estratégia de Substâncias Perigosas da OSPAR, 
segundo a qual as concentrações devem estar em concentrações próximas dos 
níveis de referência para substâncias que ocorrem naturalmente (portanto, zero para 
substâncias produzidas pelo homem) (OSPAR Commission, 2014). 
A fim de identificar possíveis ameaças nas áreas estudadas, os valores 
reportados foram comparados aos dados disponibilizados pela OSPAR referentes 
aos critérios adotados para moluscos filtradores. Posteriormente, cada área foi 
classificada de acordo com os critérios abaixo, desenvolvidos por Vethaak et 
al.(2017): 
a) [HPA] ≤ BC: Valores inerentes do ambiente 
b) BAC < [HPA]<EAC : Valores anormais, porém sem efeitos negativos na 
biota 
c) [HPA] > EAC: Valores de concentração abaixo do que representaria risco 
de efeitos biológicos notáveis e toxicidade aguda. 
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3.6.2 Quantificação de Equivalência de Toxicidade (TEQ) e Fatores de Equivalência 
de Toxicidade (TEF) 
Outra abordagem para avaliar os riscos e qualidade do sedimento é o uso do 
potencial carcinogênico dos HPAs, que pode ser expresso por meio do quociente de 
toxicidade equivalente do benzo(a)pireno (TEQ). O benzo(a)pireno é classificado 
pela USEPA como um provável agente cancerígeno humano com base em estudos 
que utilizaram várias espécies (Oliva et al., 2015b). Este é calculado pela soma da 
concentração normalizada multiplicada pelo fator de equivalência de toxicidade 
(TEF) de HPAs individuais com a do benzo(a)pireno, que exibe os maiores efeitos 
biológicos adversos entre os HPAs comumente quantificados (Yang et al., 2013). A 
quantificação da toxicidade neste estudo foi realizada com base nos fatores de 
equivalência tóxica do benzo(a)pireno disponibilizados pela USEPA (2015) e a 
obtenção dos valores de TEQ foi realizada com base na equação 2, abaixo: 
(2) , 
 
em que,Ci representa a concentração individual de HPA expressa em ng.g
-1 peso 
seco (ps), e TEF o fator de equivalência de toxicidade sem ordem de grandeza. O 
resultado será expresso na forma ng.g−1 TEQcarc.  
 
4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 
4.1 Visão geral da ocorrência de HPAs em áreas costeiras da América Latina e 
Caribe 
A busca realizada inicialmente nas bases de dados bibliográficos resultou em 
60 artigos distintos, dos quais foram selecionados os dados com data de coleta a 
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partir de 2004. A quantidade de publicações encontradas a partir do levantamento 
variou durante os anos de forma crescente a partir de 2004, atingindo o pico em 
2011 e 2013. Após 2013, o volume de registros caiu conforme o passar dos anos até 
2017 (Figura 2). É provável que esse comportamento tenha sido resultado da 
seleção dos artigos a partir das datas de publicação e, apenas posteriormente, 
filtrada pela data de coleta informada em cada publicação. 
 
Figura 2: Quantidade de artigos por data de coleta entre os anos 2004 e 2017, e a 
curva de crescimento no mesmo período (%) 
O levantamento da ocorrência de HPAs gerou 1216 registros únicos 
baseados em amostras de sedimentos e/ou biota distribuídos ao longo da zona 
costeira de 9 países (Figura 3). Desses, 942 foram exclusivamente baseadas em 
amostras de sedimentos, 210 foram estudos em biota e 49 representaram estudos 
onde as duas matrizes ambientais foram simultaneamente analisadas. Os países 
com maior representatividade de registros foram o Brasil, com 68,8% (837 registros) 
e o México, com 12,3% (149 registros) (Figura 3B). Além disso, Argentina, Colômbia, 
Cuba, Golfo do México (referente às unidades federativas dos Estados Unidos), 
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Nicarágua, Trindade e Tobago, e Uruguai fazem parte dos países que representam 
os 18,9% do restante dos registros de ocorrência de HPAs. 
 Apesar dos esforços para contemplar todos os países latino americanos, não 
foram encontrados, para o período pesquisado, estudos sobre a ocorrência de HPAs 
em zonas costeiras do Chile, Peru, Equador e Leste da Colômbia (Figura 3A). A 
ausência de informações demonstra uma grande lacuna de conhecimentos para a 
costa ocidental do pacífico sul no que tange a contaminação por HPAs. De fato, 
poucos estudos têm sido publicados para essa região sobre a ocorrência ambiental 
de substâncias químicas perigosas (Castro et al., 2012). Essa situação tem levado a 
deficiências nos mecanismos de gestão de muitos desses países. 
 
Figura 3: A) Distribuição espacial dos 1216 registros de ocorrência de HPAs entre 
os anos de 2004 e 2017, em amostras de sedimento e biota nas zonas costeiras da 
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costa oeste do Atlântico Sul; B) Distribuição e representatividade de dados 
disponíveis sobre a ocorrência de HPAs em sedimento e biota por país. 
Os intervalos de concentrações, em sedimentos e biota, para o ∑HPAs 
prioritários encontrados em cada país estão sumarizados na Tabela 3. Para 
sedimentos os níveis variaram de zero a 32.203 ng.g-1. Registros de valores iguais a 
zero foram encontrados em todos os países, exceto no Uruguai e no Golfo do 
México relativo às Unidades Federativas da Flórida, Alabama, Mississippi, Louisiana 
e Texas (GDM – EUA). Concentrações na ordem de dezenas de milhares de 
nanogramas (ng) de HPAs foram encontradas em Porto Galvan na Argentina (Oliva 
et al., 2015b). Essa área é uma região estuarina da Bahia Blanca, onde o primeiro 
registro da introdução de poluente foi feito em 1985, é considerada altamente 
contaminada por descargas de esgoto, hidrocarbonetos, metais tóxicos e compostos 
orgânicos (Kopprio et al., 2015).  
Tabela 3: Valores mínimos e máximos para ∑HPAs (16 HPAs prioritários + Perileno) 
analisados em amostras de sedimentos, expressos em ng.g-1, por país entre 2004 e 
2017. 
 Sedimento  Biota 
País Mínimo de 
∑HPA  
 Máximo de 
∑HPA 
 Mínimo de 
∑HPA  
 Máximo de 
∑HPA 
Argentina  0 32.203  0 560 
Brasil  0 8.471  0,1 4.427 
Colômbia  0 89  53 65 
Cuba  0 1.71  NA NA 
GDM - EUA  0,01 2.278  2,0 2.203 
México  0 122  1,6 7.200 
Nicarágua  0 230  0 340 
Trindade e 
Tobago  
NA NA  113 613 
Uruguai  66 16.100  NA NA 
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NA = Não Analisado 
Os valores relativos a concentrações na biota foram entre zero e 7.200 ng.g-1, 
com as concentrações máximas identificadas em cascas de ovos de aves na Lagoa 
Términos no México (Vallarino e Rendon von Osten, 2017). A Lagoa Términos é a 
segunda maior lagoa do Golfo do México, localizada ao lado de uma das principais 
cidades da região onde ocorre intensa atividade petrolífera, o que explica as altas 
concentrações observadas (Vallarino e Rendon von Osten, 2017). Concentrações 
iguais a zero foram reportadas no litoral da Argentina (Commendatore et al., 2015; 
Laitano et al., 2015; Oliva et al., 2015b; Primost et al., 2018) e Nicarágua (Aguirre-
Rubí et al., 2019). Os diferentes grupos de organismos que tiveram valores 
reportados estão sumarizados na Tabela 4. Nesse aspecto, o grupo mais 
frequentemente estudado foram os peixes ósseos (151 registros) no litoral brasileiro, 
os quais apresentaram concentrações de ∑HPAs variando entre 0,06 ng.g-1 e 528,1 
ng.g-1. , Valores moderados a altos foram também obsevados em Chodrichthyes, 
crustáceos e moluscos de diferentes regiões. 








Mín - Máx 
Referências 
Cnidaria GDM - 
EUA 
10 3,7 - 24,1 (Pie et al., 2015) 
Mollusca 
Argentina 23 0 – 560 
(Commendatore et al., 2015; Oliva et al., 2015b; 
Primost et al., 2018) 
Brasil 15 19,3 - 499,1 (Lourenço et al., 2015; Ramos et al., 2017a) 
GDM - 
EUA 
13 2,1 - 53,1 (Pie et al., 2015) 
Nicarágua 9 0 - 340 (Aguirre-Rubí et al., 2019) 
Trindade e 
Tobago 
7 113,5 - 613,2 (Balgobin e Ramroop Singh, 2018) 
Crustacea Brasil 14 28,3 – 4427 (Nudi et al., 2010) 
Chondrichthyes GDM - 
EUA 
6 1083,7 - 2203,4 (Cullen et al., 2019) 
Actinopterygii Brasil 151 0,06 - 528,1 (Albergaria-Barbosa et al., 2018, 2017b) 





1 23,7 (Smeltz et al., 2017) 
México 4 1,6 - 102 (Gold-Bouchot et al., 2017) 
Aves Colômbia 1 65,8 (Burgos-Núñez et al., 2017) 
México 4 2400 - 7200 (Vallarino e Rendon von Osten, 2017) 
 
Considerando os valores de ERL e ERM, os registros feitos a partir de 
amostras de sedimentos e levando em consideração os HPAs reportados por cada 
estudo, 211 (17,4%) mostraram níveis iguais a zero ou não foram medidos. Por 
outro lado, níveis baixos de concentração foram reportados através de 964 registros 
(79,3%), moderados em 39 (3,2%) e altos em 2 (0,2%) distribuídos em todos os 
países da América Latina, exceto Trindade e Tobago (Figura 4).  
A avaliação da qualidade do sedimento determina, com base nas diretrizes do 
CEQG, a existência de risco ambiental para os organismos marinhos. Nos últimos 
anos, dados sobre a ocorrência de contaminantes e seus efeitos em organismos 
aquáticos têm sido usados para desenvolver os valores-guias, os quais têm 
demonstrado ser ferramentas úteis para avaliar a qualidade desedimentos 
estuarinos e marinhos (Long et al., 1995). Nesse sentido, essa ferramenta tem se 
tornado importante para a proteção e gerenciamento destes ecossistemas. Efeitos 
relacionados à HPAs estão geralmente ligados ao seu caráter carcinogênico e 
mutagênicos (Ramos e Garcia, 2007), além de mudanças em enzimas hepáticas 
que podem causar efeitos subletais na fisiologia, crescimento e desenvolvimento em 
peixes e crustáceos (Gold-Bouchot et al., 2017; Meador et al., 2006; Nudi et al., 
2010), além de alterações comportamentais como diminuição de captura de presas 
(Torreiro-Melo et al., 2015). Foram observadas também alterações nos mecanismos 
de defesa e variações nas taxas reprodutivas em moluscos bivalves (Balgobin e 
30 
 




Figura 4: Visão geral da contaminação na América Latina de acordo com os valores 
de ERL e ERM a partir das concentrações reportadas em sedimentos 
Os registros que apontaram maior probabilidade de efeitos tóxicos em 
organismos são representados por alta contaminação (SQGq>1) e foram 
observados em 35 pontos, correspondendo a 3% do total analisado. Efeitos 
ocasionais sobre organismos, relacionados à contaminação moderada 
(0,1<SQGq<1) podem ser observados em 229 registros, abrangendo 18% dos 
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pontos no território costeiro da América Latina em todos os países analisados, 
exceto Tridade e Tobago. Níveis baixos de toxicidade representaram 47% (606) 
(SQGq<0,1) e o restante, 32% (410), não apresentaram contaminação em 
sedimentos (SQGq = 0) ou não foram medidos. Considerando esses resultados, a 
avaliação dos dados de HPAs em sedimentos revelou que existe a possibilidade de 
efeitos danosos ocasionais e prováveis em ambientes marinhos e costeiros em uma 
porção considerável do território analisado (68%). Entretanto, esses impactos estão 
dispersos entre os países, apresentando pontos focais de contaminação no Golfo do 
México e em áreas do litoral brasileiro e argentino, associados à presença de 
atividades antrópicas (Almeida et al., 2018; Bet et al., 2015; Burgos-Núñez et al., 
2017; Caballero-Gallardo et al., 2015; Commendatore et al., 2012; Dauner et al., 
2018; Laitano et al., 2015; Martins et al., 2012, 2018; Moreira et al., 2017; Oliva et 
al., 2015b; Pinheiro et al., 2017; Ruiz-Fernández et al., 2016; Vallarino e Rendon 




Figura 5: Ocorrência de HPAs na costa latino americana em amostras de sedimento 
(A) e biota (B) classificados de acordo com os valores-guia estabelecidos pelo 
Canadian Environmental Quality Guidelines e OSPAR para moluscos. 
A avaliação para determinar a presença deletéria de HPAs em biota foi 
realizada de acordo com os critérios dispostos pela OSPAR. Para tanto, 
exclusivamente moluscos foram considerados, uma vez que os valores-guia foram 
dispostos apenas para estes organismos (OSPAR Commission, 2000). Além disso, 
moluscos são reconhecidos mundialmente como excelentes biodicadores de 
contaminação visto que apresentam comportamento sedentário e são amplamente 
distribuídos e capazes de acumular contaminantes (Gouveia et al., 2019). Sendo 
assim, 65 registros de moluscos foram analisados, sendo distribuídos entre os 
litorais da Argentina, Brasil, Nicarágua e Trindade e Tobago. Níveis abaixo dos 
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valores de concentrações de avaliação de background (BAC) foram encontrados na 
Argentina (19) e Nicarágua (4) variando entre 0 – 12 ng.g-1 e 0 – 7 ng.g-1, 
respectivamente (Aguirre-Rubí et al., 2019; Commendatore et al., 2015; Oliva et al., 
2015b; Primost et al., 2018). Entretando, 42 registros foram classificados como 
moderados, estando acima do BAC e abaixo dos valores de EAC, indicando a 
presença dos HPAs acima dos valores intrínsecos, porém não apresentando risco 
imediato aos organismos. Os valores moderados estão distribuídos entre a 
Argentina (15), Brasil (15), Nicarágua (5) e Trindade e Tobago (7), variando de 10 a 
560 ng.g-1 (Aguirre-Rubí et al., 2019; Balgobin e Ramroop Singh, 2018; 
Commendatore et al., 2015; Lourenço et al., 2015; Oliva et al., 2015b; Primost et al., 
2018; Ramos et al., 2017b).  
As diretrizes de qualidade de sedimentos, calculadas (SQGq) e baseadas em 
efeitos (BAC/EAC e ERL/ERM), podem ser usadas como ferramentas para avaliar 
quimicamente de forma integral os dados e, dessa forma, identificar e priorizar 
possíveis áreas problemáticas (Long et al., 1995). A discrepância entre os resultados 
e conclusões apresentados por alguns trabalhos foi avaliada e constatou-se que o 
uso dos valores de ERL/ERM foi mais recorrente que a utilização do quociente de 
qualidade ambiental (SQGq) (Egres et al., 2019; Nascimento et al., 2017). O 
emprego desta forma de análise é defendida por Long et al. (1995), uma vez que 
seus resultados basearam-se em respostas obtidas a partir de ensaios e suas 
consequências estimadas em valores percentuais, dessa forma os efeitos ocasionais 
puderam ser mensurados. As especificidades de cada ferramenta fornecem 
diferentes formas de avaliação dos dados e as diretrizes de qualidade de 
sedimentos oriundas da combinação dos resultados de múltiplos métodos têm sido 
recomendadas para diversas aplicações (USEPA, 1991). Porém, devido à 
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complexidade dos dados atribuída principalmente ao fato de avaliar, ao mesmo 
tempo, áreas consideradas amplamente impactadas e outras intocadas, o uso de 
dois métodos de análise se fez necessário (MacDonald et al., 2004).  
4.2  Áreas Marinhas Protegidas sob Ameaça de HPAs 
4.2.1 Visão geral da ocorrência de HPAs em AMPs 
 
Atualmente são conhecidas aproximadamente 240 mil áreas protegidas 
designadas e registradas no WDPA no mundo. As áreas marinhas protegidas 
(AMP), apesar de serem menos numerosas (aproximadamente 17 mil), cobrem mais 
de 6 milhões de km2, representando 7,3% dos oceanos do mundo (UNEP - WCMC 
and IUCN - WCPA, 2018; UNEP-WCMC et al., 2018). Na América Latina, a 
porcentagem de cobertura por AMPs alcançou 21,5%, cobrindo 700 mil km2 
(Protected Planet - UNEP, 2019). De acordo com os resultados obtidos a partir da 
sobreposição de dados com os polígonos que delimitam as AMPs, foram 
encontrados 248 registros em sedimento (Figura 6A) e 63 em biota (Figura 6B) para 
os quais as concentrações de HPAs foram maiores que os limites de quantificação 
mencionada nos estudos consultados. Um total de 28 registros corresponderam a 
estudos que avaliaram concentrações de HPAs simultaneamente em sedimento e 
biota. Os registros obtidos atingiram 35 AMPs diferentes. Esse número indica que 
pelo menos 14% de todas as AMPs latino americanas se encontram sob a ameça 
desse tipo de impacto. Cabe ressaltar que a maioria dos estudos contabilizados 
nesses registros não foram conduzidos de forma direcionada para avaliar níveis de 
contaminação dentro de áreas protegida. Portanto, o número de UCs atingidas por 





Figura 6: Distribuição dos registros de ocorrência de HPAs em amostras de 
sedimento (A) e biota (B) dentro e fora dos limites que delimitam Áreas Marinhas 
Protegidas da América Latina. 
4.2.2 Avaliação de Contaminação Ambiental 
A fim de avaliar a qualidade dos sedimentos com relação à contaminação por 
HPAs, foram considerados os SQGs propostos para o Canadá (CEQG), mas usados 
mundialmente. Na avaliação de contaminação ambiental foi utilizada a faixa de 
intervalo de probabilidade de efeito baixo / médio (ERL / ERM) para sedimento, 
posteriormente os valores de SQGq e, por fim, a avaliação da presença de HPAs em 
moluscos conforme a OSPAR. De acordo com Long et al. (1995), os valores de ERL 
e ERM devem ser usados como ferramentas de triagem em avaliações ambientais. 
A partir de comparações diretas das concentrações de HPAs em sedimentos obtidos 
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do levantamento bibliográfico, os resultados do presente estudo apresentaram baixa 
probabilidade de efeitos em todas as AMPs identificadas (Figura 7), configurando, 
portanto, efeitos adversos raramente observados na biota ([HPA] < ERL). Segundo 
Long et al. (1995), esse cenário pode ser traduzido em 18,4% dos organimos com 
incidência de efeitos.  
 
 
Figura 7: Visão geral dos riscos dentro das AMPs latino americanas de acordo com 
os valores de ERL e ERM a partir das concentrações em sedimentos. 
4.2.3 Distribuição e Avaliação de Risco Ambiental 
Para que uma área seja reconhecida como AMP ela deverá obedecer à 
definição genérica de áreas protegidas da IUCN, que é reconhecida como padrão 
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global para definir e registrar áreas protegidas, auxiliando na gestão de áreas 
protegidas e categorias de governança (World Commissionon Protected Areas, 
2019). Além disso, a criação de processos de políticas internacionais que designam 
áreas protegidas, que são as zonas regulamentadas por organizações 
internacionais, como é o caso de Reservas de Biosfera (RB) e sítios Ramsar de 
Patrimônio Mundial (zonas úmidas de importância internacional) fornecem mais 
evidências para o crescente compromisso global com a preservação da 
biodiversidade (Deguignet et al., 2017; Gold-Bouchot et al., 2017; Ventura et al., 
2019). Embora essas designações compartilhem o mesmo objetivo geral de 
conservação e esn tejam alinhadas aos objetivos de manejo sustentável, cada uma 
tem seus próprios propósitos específicos e requisitos de gerenciamento (Deguignet 
et al., 2017b). No presente estudo, as AMPs foram classificadas de acordo com as 
categorias da IUCN e, quando necessário, a categorização por organizações 
internacionais também foi considerada devido à sua relevância estratégica. Além 
disso, a avaliação de risco ambiental por meio dos SQGq foi conduzida em paralelo 
à categorização da IUCN de forma a identificar as ameaças relacionadas a 
toxicidade que podem expôr a preservação da biodiversidade. De acordo com os 
valores do SQGq, de forma geral, houve 46 registros de sedimentos com toxicidade 
moderada, 202 baixas e 93 inexistentes dentro dos polígonos das AMPs, totalizando 
341 registros (Figura 8). Conforme a avaliação utilizando os valores dispostos pela 
OSPAR, dentro dos polígonos das AMPs foram identificados 34 registros referentes 
à moluscos. Destes, 22 corresponderam a níveis baixos de concentração não 
apresentando risco. Por outro lado, 12 registros foram classificados como 
contaminação moderada, o que indica a presença demasiada de HPAs 




Figura 8: Visão geral das AMPs em sedimentos de acordo com os quocientes dos 
valores-guia de qualidade de sedimento (SQGq)  
A IUCN classifica as unidades de conservação em seis categorias diferentes 
de acordo com seus objetivos. A categoria Ia sugere que as áreas sejam 
estritamente reservadas, protegendo a biodiversidade e características geológicas, 
onde a visitação e recreação são controladas e limitadas. Além de serem áreas cuja 
alteração da paisagem seja mínima, também é exigido que não tenha uso contínuo 
de suas terras mesmo que de forma sustentável, a fim de garantir a preservação, 
sendo, portanto, consideradas extremamente restritas (World Commission on 
Protected Areas, 2019). No presente estudo, 2 AMPs do Brasil, Estação Ecológica 
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da Guanabara (4) e Reserva Biológica Estadual De Guaratiba (2) apresentaram no 
total 6 registros de investigações sobre a ocorrência de HPAs. Os valores 
registrados na EE da Guanabara apresentaram níveis baixos de contaminação 
(SQGqmédio = 0,01), variando de 82 a 150 ng.g
-1 (Wagener et al., 2012), indicando 
sedimento não tóxico (Tabela 5). Já os registros na Reserva de Guaratiba foram 
apenas para crustáceos (2), sendo iguais a 46 e 54 ng.g-1 (Nudi et al., 2010). 
Parques Nacionais fazem parte da categoria II da IUCN e são normalmente 
áreas extensas com o objetivo de contribuir com a preservação de espécies, 
processos ecológicos e rotas migratórias. Além disso, é permitida a visitação para 
fins educacionais, culturais e recreativos de forma controlada para não causar uma 
degradação biológica ou ecológica dos recursos naturais (World Commission on 
Protected Areas, 2019). A análise mostrou um total de 36 registros em 5 parques 
nacionais localizados no Brasil (28), Colômbia (2) e México (6). Entre os Parques 
Nacionais afetados estão Arrecife Alacranes (2), PEM da Laje de Santos (24), PE 
Xixová-Japuí (4), Sistema Arrecifal Veracruzano (4) e PN Tayrona (2). Níveis altos 
de concentração foram registrados em 2 amostras de casca de ovos de aves dentro 
da área do parque dos Alrrecife Alacranes no México (Tabela 6 e Figura 9)  (Gold-
Bouchot et al., 2017; Vallarino e Rendon von Osten, 2017). Os resultados referentes 
aos níveis em biota mostraram o potencial de bioacumulação e excreção dos HPAs 
em aves, mais especificamente em individuos da família Sternidae, principalmente 
devido ao fato de se alimentarem de peixes e lulas. Além disso, as aves marinhas 
geralmente estão no topo da cadeia alimentar, refletindo a quantidade de poluentes 
presentes nos ecossistemas que habitam (Tunnelle Chapman, 2000; Vallarino e 
Rendon von Osten, 2017).  
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Tabela 5: Áreas marinhas protegidas impactadas por HPAs na zona costeira da América Latina por país, categoria da IUCN, 
variações das concentrações de HPAs (medidos em sedimento e biota). 
Área Marinha Protegida País Registros Categoria IUCN 





RB e PMCI Patagonia Azul Argentina 21 NA/NR 0 - 97,7 0 - 70,9 (Commendatore et al., 2015) 
RN da Bahia Blanca (PehuenCo-MonteHermoso) 4 IV 5,3 0 - 409,7 (Oliva et al., 2015b) 
RBio Península Valdes 2 VI 0 - 270 0 - 560 (Primost et al., 2018) 
RN Turística Cabo dos Bahias 2 IV 0 - 19,3 0,27 - 27,2 (Commendatore et al., 2015) 
Mangue da Baía da Cispata e  
Setor de Aledano do Delta Estuarino do Rio Sinu 
Colômbia 
6 VI 0 - 40,9 53,13 - 65,8 (Burgos-Núñez et al., 2017) 
PNN Tayrona 2 II 0,4 - 9,3 NA (Caballero-Gallardo et al., 2015) 
APA Baia De Todos Os Santos 
Brasil 
 
51 V 0 - 977,6 NA 
(Almeida et al., 2018; Egres et al., 2019; 
Nascimento et al., 2017) 
APA Bacia Do Rio Macacu 4 V 12 - 59 NA (Wagener et al., 2012) 
APA Sao Bento 8 NR 0 NA (Wagener et al., 2012) 
APA Plataforma Continental Do Litoral Norte 1 V 0,88 NA (Santos et al., 2018) 
Estuário e Mangue Amazônico * 15 VI 22,8 - 468,7 NA (Rodrigues et al., 2018) 
APA Marinha Do Litoral Centro 22 NR 0 – 2.023 0,2 - 0,4 
(Abessa et al., 2017; Albergaria-Barbosa 
et al., 2018; Cesar et al., 2014) 
APA Marinha Do Litoral Norte 2 NR 43,6 - 164,8 NA (Pinheiro et al., 2017) 
APA Guapi-Mirim 24 V 0 28,3 - 438 
(Camargo et al., 2017; Nudi et al., 2010; 
Wagener et al., 2012) 
APA Guaraqueçaba 36 V 0,34 – 1.013,2 NA (Camargo et al., 2017; Cardoso et al., 
2016; Martins et al., 2015, 2012) 
RB Sudeste da Mata Atlântica 3 NA 2,9 - 8,3 NA (Bet et al., 2015; Camargo et al., 2017) 
RI Ilha da Cotinga 2 NR 20,1 - 33 NA (Cardoso et al., 2016) 
EE da Guanabara 4 Ia 82 - 150 NA (Wagener et al., 2012) 
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PEM Da Laje De Santos 48 II 0 - 132 NA (Abessa et al., 2017) 
PE Xixova-Japui 4 II 1,5 - 85,8 NA (Abessa et al., 2017) 
RBio Estadual De Guaratiba 2 Ia 0 46 - 54 (Nudi et al., 2010) 
RE Acau-Goiana 12 VI 0 - 156,4 NA (Arruda-Santos et al., 2018) 
REM Arraial Do Cabo 6 VI 84,2 - 423,3 NA (Pinheiro et al., 2017) 
REM Da Baia De Iguape 1 VI 222,2 NA (Almeida et al., 2018) 




14 NR/II 0 - 6,4 1,6 – 7.200 
(Centeno-Chalé et al., 2015.; García-
Cruz et al., 2018.; Gold-Bouchot et al., 
2017; Schifter et al., 2017; Vallarino e 
Rendon vonOsten, 2017) 
Laguna de Terminos* 4 VI 0,05 - 0,5 4160 – 7.200 
(Centeno-Chalé et al., 2015; García-Cruz 
et al., 2018; Vallarino e Rendon 
vonOsten, 2017) 
Laguna Madre *e Delta do Rio Bravo 4 VI 0 - 6,4 NA (Schifter et al., 2017) 
RB e PN Sistema Arrecifal Veracruzano * 14 NA/II 0 –6,4 1,6 –4.540 
(Gold-Bouchot et al., 2017; Schifter et al., 
2017) 
RN Estero Padre Ramos Nicarágua 4 IV NA 0 - 139 (Aguirre-Rubí et al., 2019) 
RB Sureste de Nicarágua 6 NR 157,9 - 167,1 3 - 340 
(Aguirre-Rubí et al., 2019; Scheibye et 
al., 2014) 
MN Arquipélago de Solentiname 1 III 42,7 NA (Scheibye et al., 2014) 
Zonas Húmidas de Santa Lúcia Uruguai 4 VI 213,9 - 310,6 NA (Venturini et al., 2015) 
Abreviações: RN = Reserva Natural, RB = Reserva de Biosfera, RBio = Reserva Biológica, RE = Reserva Extrativista, REM = Reserva Extrativista Marinha, RI = Reserva 
Indígena, EE = Estação Ecológica, MN = Monumento Nacional, APA = Área de Proteção Ambiental, PN = Parque Nacional, PNN = Parque Nacional Natural,PMCI = 
Parque Marinho Costeiro Interjurisdicional, PE = Parque Estadual, PEM = Parque Estadual Marinho, NA = Não se Aplica, NR = Não Reportado.  




Figura 9: Visão geral da contaminação por HPAs em AMPs em organismos de 
acordo com os valores-guia publicados pela OSPAR. 
Alrrecife Alacranes foi criada no ano 2000 estando localizada nas 
proximidades da Península de Yucatán no México. Trata-se de uma região com 
grande relevância científica devido a sua importância com o maior recife de coral do 
Golfo do México. Por conta disso, o PN Alrrecife Alacranes também foi declarado 
como parte do Patrimônio Mundial da UNESCO em 2006 e como sítio Ramsar de 
Patrimonio Mundial em 2008 (Vallarino e Rendon von Osten, 2017; World 
Commissionon Protected Areas, 2019). A sobreposição de áreas protegidas ocorre, 
geralmente, quando o mesmo local apresenta várias características importantes e, 
portanto, são criadas designações específicas para cada uma delas (Deguignet et 
al., 2017b). As concentrações de HPAs encontradas nessa AMP foram obtidas a 
partir de amostras coletadas nos anos de 2010 e 2011, respectivamente. Além 
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disso, Vallarino e Rendon von Osten (2017) não indicaram nenhuma fonte 
petrogênica de HPAs em ovos de aves, principalmente devido à distancia com o 
acidente da plataforma Deepwater Horizon ocorrido no início de 2010 e teve seus 
impactos limitados à área próxima ao ponto de derrame, ao norte do Golfo. Portanto, 
estes resultados são provavelmente conseqüências indiretas decorrentes da 
alimentação dessas aves (Adhikari et al., 2016). Esse acidente culminou em um dos 
maiores derrames de óleo dos Estados Unidos em água e atmosfera, tendo seus 
efeitos ainda presentes atualmente (Allan et al., 2012; Reddy et al., 2012; Vallarino e 
Rendon von Osten, 2017). 
 
 
Tabela 6: Principais grupos afetados pela ocorrência de HPAs em áreas marinhas protegidas impactadas na zona costeira da 
América Latina. 








Mín – Máx 
Mollusca Argentina RB e PMCI Patagonia Azul NA/NR 12 0,27 – 70,8 (Commendatore et al., 2015) 
RN Turística Cabo dos Bahias IV 2 0,27 – 27,2 (Commendatore et al., 2015) 
RN da Bahia Blanca (PehuenCo-
MonteHermoso) 
IV 3 25,9 – 409,7 (Oliva et al., 2015a) 
RBio Península Valdes IV 2 0 – 560 (Primost et al., 2018)  
Nicarágu
a 
RN Estero Padre Ramos IV 4 0 – 139 
(Aguirre-Rubí et al., 2019) 
RB Sureste de Nicarágua NR 2 3 – 340 
Crustacea Brasil APA Guapi-Mirim V 6 28,3 – 438 
(Nudi et al., 2010) 
RBio Estadual De Guaratiba Ia 2 46 – 54 
Actinopterygii
  
Brasil Apa Marinha Do Litoral Centro NR 8 0,2 – 0,4 (Albergaria-Barbosa et al., 2017b)  
Colômbia Mangue da Baía da Cispata e Setor de 
Aledano do Delta Estuarino do Rio Sinu 
VI 1 53,2 (Burgos-Núñez et al., 2017)  
México RB e PN Sistema Arrecifal Veracruzano* NA/II 4 1,6 – 102  (Gold-Bouchot et al., 2017) 
Aves Colômbia Mangue da Baía da Cispata e Setor de 
Aledano do Delta Estuarino do Rio Sinu 
VI 1 65,8  (Burgos-Núñez et al., 2017) 
México RB Arrecife Alacranes* NA/II 2 2400 - 4540 (Vallarino e Rendon vonOsten, 
2017) Laguna de Terminos* VI 2 4160 - 7200 
Abreviações: RN = Reserva Natural, RB = Reserva de Biosfera, RBio = Reserva Biológica, RE = Reserva Extrativista, REM = Reserva Extrativista Marinha, RI = Reserva 
Indígena, EE = Estação Ecológica, MN = Monumento Nacional, APA = Área de Proteção Ambiental, PN = Parque Nacional, PNN = Parque Nacional Natural,PMCI = 
Parque Marinho Costeiro Interjurisdicional, PE = Parque Estadual, PEM = Parque Estadual Marinho, NA = Não se Aplica, NR = Não Reportado.  
* AMPs que também são sítios Ramsar 
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No litoral sudeste do Brasil foram verificados 28 registos dentro de PN. 
Destes, 10 foram concentrações iguais a zero e 18 apresentaram valores de baixa 
contaminação (SQGqmédio = 0,002) no interior do PEM da Laje de Santos e PE 
Xixová-Japuí. No PEM da Laje de Santos as concentrações variaram de 0 a 
132ng.g-1 (Tabela 5) e foram considerados baixos de acordo como o presente estudo 
(SQGqmédio = 0,002), corroborando com os resultados de Abessa et al.(2017). A Laje 
de Santos está situada a 42 Km da costa e faz parte do PEM da Laje de Santos, 
uma área de proteção integral com 5000 hectares criada em 1993, com o objetivo de 
proteger os ecossistemas marinhos da costa brasileira (São Paulo, 1993). Foi o 
primeiro parque marinho do Estado de São Paulo e é considerada uma área 
prioritária para a conservação da biodiversidade de costões rochosos (Brasil, 2002; 
Fundação Florestal, 2018). Os sedimentos do PEM da Laje de Santos geralmente 
são reportados com baixas concentrações de contaminantes  (Gobbato et al., 2011), 
porém em amostras recentes foram observados valores mais altos, reportados por 
Abessa et al. (2017). Tal fato foi explicado parcialmente por Gobbato et al. (2011) 
pelo possível aporte de sedimentos externos, como, por exemplo, disposição de 
sedimentos dragados ou atividades terrestres. Além disso, segundo Fontes e Castro 
(2017), o modelo de circulação oceânica próxima a Laje de Santos mostra a região 
sul do Parque sombreada, sugerindo que esses locais podem acumular partículas 
finas, facilitando a adsorção de contaminantes sob estas condições. Entretanto, a 
identificação das fontes de contaminação para Laje de Santos ainda é uma lacuna 
de conhecimento conforme apontado por Abessa et al. (2017). 
No PE Xixová-Japuí houve ao todo 4 registros, reportados como níveis baixos 
de risco de contaminação no sedimento (SQGqmédio = 0,002) e variando entre 1,55 e 
85,8 ng.g-1. Mesmo que esses níveis estejam abaixo do aceitável indicando ausência 
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de ameaça por HPAs, a presença destes e de outros contaminantes na região foi 
explicada pela influência de fatores naturais e antrópicos (Abessa et al., 2017). O 
plano de manejo do PE Xixová-Japuí foi aprovado em 1998 e reformulado em 2010, 
colocando em prática a busca de novas estratégias que potencializem as ações 
positivas, alcançadas ao longo da existência do Parque, e novas diretrizes para 
enfrentar os atuais problemas (São Paulo, 2010). Na época de sua criação, o parque 
apresentava influência direta da poluição, tanto na porção terrestre como marinha, 
agravados por movimentos naturais que contribuem para que resíduos sólidos e a 
descarga de esgoto doméstico atinjam seus limites. Dessa forma, as novas normas 
gerais do parque, implementadas na versão criada em 2010, contemplam a 
proibição de agrotóxicos e lançamento de esgoto clandestino (São Paulo, 2010). 
Apesar disso, estudos avaliando outros contaminantes, como metais (Lamparelli et 
al., 2001), indicaram possíveis níveis de contaminação e efeitos negativos em 
organismos do local, os quais foram atribuídos principalmente à desgarga de esgoto 
e drenagem urbana (Araujo et al., 2013). Mais além, há evidências de que 
contaminantes originados de diferentes fontes tendem a ser transportados para essa 
área por correntes, colocando em risco a biodivesidade do local (São Paulo, 2010).  
O PN Tayrona, que pretence ao municipio de Santa Marta, na Colômbia, 
apresentou 2 registros de contaminação baixa (SQGqmédio = 0,003) e moderada em 
sedimentos (SQGqmédio = 0,1) variando de 0,4 e 9,3 ng.g
-1 (Tabela 5). A região de 
Santa Marta compreende uma cidade costeira com alta atividade turística, possuindo 
atividades portuárias intensas em terminais que movimentam carvão dentro da área 
urbana. Embora portos carvoeiros estejam localizados ao sul da cidade, o Parque 
Nacional, que está ao norte, não apresentou influência do entorno (Caballero-
Gallardo et al., 2015). O Sistema Arrecifal Veracruzano não apresentou registros de 
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estudos em sedimentos, mas em amostras de biota foram encontrados 4 registros 
em peixes ósseos com concentrações variando de 1,6 ng.g-1 a 102 ng.g-1 (Tabela 6). 
Os resultados reportados por Gold-Bouchot et al. (2017) mostraram alterações 
enzimáticas nos peixes estatisticamente relacionados às concentração encontradas. 
Unidades de categoria III geralmente são menos extensas que os PN onde se 
concentram um ou mais recursos naturais de importância estratégica. Esses tipos de 
UC também são conhecidas como Monumentos Nacionais (World Commission on 
Protected Areas, 2019). O Lago Cocibolca, também chamado de Lago Nicarágua, 
está inserido na categoria III sendo localizado no país de mesmo nome. Este lago 
sofre perturbações antrópicas provenientes de atividades agrícolas urbanas do seu 
entorno (Scheibye et al., 2014). Nessa área, a poluição ambiental é diretamente 
influenciada pela população que vive nos arredores do lago utilizando suas águas 
para gerar e manter o crescimento econômico, profundamente relacionado a 
agricultura, pesca comercial, produção de energia, indústria, transporte e turismo 
(Calero e Pérez, 2015; Scheibye et al., 2014). Apenas 1 registro com nível baixo de 
risco ambiental em sedimento (SQGq = 0,09) foi verificado no Arquipélago de 
Solentiname (42,72 ng.g-1), localizado dentro do Lago Cocibolca. De fato, estudos 
realizados na região demonstraram valores de HPAs entre 3,33 e 230 ng.g-1, os 
quais estão próximos aos níveis mínimos aceitáveis (Scheibye et al., 2014). O MN 
do Arquipelago de Solentiname foi criado em 1994 a partir do Projeto de Gestão 
Ambiental e Desenvolvimento Sustentável da Bacia do Rio San Juan, iniciativa de 
gerenciamento ambiental que ocorreu juntamente com a Costa Rica (Salvador 
Montenegro-Guillén, 2003). 
As unidades de categoria IV têm como objetivo principal proteger 
determinadas espécies, habitats ou fragmentos de habitats, desenvolver a educação 
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pública e apreciação de espécies de forma a proporcionar um meio pelo qual 
populações residentes possam conviver com a natureza. As áreas protegidas dessa 
categoria geralmente desempenham um papel em completar lacunas nas 
estratégias de conservação protegendo espécies-chave e habitats de importância 
nos ecossistemas. Além disso, são zonas que sofreram modificações substanciais, 
gerando necessidade de proteção para os fragmentos remanescentes (World 
Commission on Protected Areas, 2019). Dentro desta categoria, três AMPs 
apresentaram um total de 10 registros em sedimentos. Essas unidades foram 
localizadas na Argentina (RN da Bahia Blanca em Pehuen Co-Monte Hermoso e RN 
Turística Cabo das Bahias) e na Nicarágua (RN Estero Padre Ramos). Além disso, 
cabe ressaltar que em todas as AMPs dessa categoria houve ao menos um registro 
de níveis iguais a zero (Aguirre-Rubí et al., 2019; Commendatore et al., 2015; Oliva 
et al., 2015a). Essa observação é provavelmente resultado da busca pelo 
estabelecimento de gradientes de contaminação comumente empreendido em 
estudos de monitoramento químico. A RN da Bahia Blanca em Pehuen Co-Monte 
Hermoso apresentou apenas 1 registro de contaminação em sedimentos (SQGqmédio 
= 0,0004; 5,3 ng.g-1) (Tabela 5), considerado baixo, e 3 moderados em moluscos (25 
a 409 ng.g-1) (Tabela 6), sendo considerados valores anormais, porém sem risco à 
biota, de acordo com a OSPAR (Oliva et al., 2015a, 2015b). A região da Bahia 
Blanca tem se mostrado amplamente vulnerável à poluição proveniente do entorno 
devido à atividade antrópica intensiva e crescente, como indústrias petroquímicas, 
dois portos comerciais e um grande adensameno urbano (>350.000 habitantes) 
(Oliva et al., 2015b), explicando a presença de contaminantes em sedimento e biota. 
Por outro lado, a RN Turística Cabo das Bahias apresentou um valor baixo de SQGq 
em sedimento (SQGq = 0,03) com concentração igual a 19,26 ng.g-1 (Tabela 5) e 2 
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registros em moluscos (0,3 – 27 ng.g-1) (Tabela 6), que foram considerados baixos, 
portanto próximos dos valores naturais. Tal situação era esperada devido à pouca 
atividade antrópica realizada nas proximidades da região (Commendatore et al., 
2015). Por fim, a RN Estero Padre Ramos apresentou 4 registros de contaminação 
em moluscos, variando entre 0 a 139 ng.g-1 sendo que, 2 foram classificados como 
baixos, enquanto os demais foram considerados moderados indicando 
concentrações anormais, porém com baixa probabilidade de danos à biota. Apesar 
disso, a área referente a esta Reserva é considerada um local intocado (Aguirre-
Rubí et al., 2019) e tem grande importância na conservação da biodiversidade local 
por incluir regiões de manguezais e praias com desova de tartarugas marinhas 
(ICAPO, 2019). Criada em 1983, a RN Estero Padre Ramos é considerada um local 
altamente visitado por turistas, porém, a partir de 2003, essa tendência tem 
diminuído (CIDEA, 2006). 
Dentre as AMPs que apresentaram registros e são classificadas como 
categoria V estão APA Baía de Todos os Santos (51 registros), APA da Bacia Do 
Rio Macacu (4 registros), APA Plataforma Continental Do Litoral Norte (1 registros), 
APA de Guapi-Mirim (24 registros), APA de Guaraqueçaba (36 registros), totalizando 
116 observações. Dentre estas áreas de proteção, apenas 9 pontos distribuídos em 
Guapi-Mirim (3) e Baía de Todos os Santos (6) não apresentaram níveis de 
contaminação em sedimento (Almeida et al., 2018; Nudi et al., 2010). A APA Baía de 
Todos os Santos apresentou riscos avaliados em moderados (n=15; SQGqmédio = 
0,3) e baixos (n=30; SQGqmédio =0,04) em sedimentos, indicando possíveis efeitos 
de toxicidade nos organismos deste local (Almeida et al., 2018; Egres et al., 2019; 
Nascimento et al., 2017).Esta APA está anexa a uma região cronicamente exposta a 
atividades industriais petroquímicas e próxima a grandes cidades, em Salvador, na 
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Bahia. Por ser uma área protegida altamente ocupada, durante sua criação em 
1999, diversas zonas distintas foram identificadas: zona de preservação e 
conservação da vida silvestre, zona de ocupação urbana, zona agropecuária e zona 
de recomposição (Governo do Estado da Bahia, 1999). O estabelecimento destas 
áreas teve como objetivo regulamentar o uso do território e seus recursos de forma 
sustentável, permitindo uma interação equilibrada entre pessoas e natureza, 
protegendo a paisagem e/ou ecossistemas litorâneos de qualidade ou habitats 
significativamente importantes como, por exemplo, mangues, formações coralíneas 
e floresta ombrófila (Governo do Estado da Bahia, 1999; World Commission on 
Protected Areas, 2019). Estas características fazem parte da definição geral de 
AMPs da categoria V e, por ser um modelo relativamente flexível, esta categoria 
pode oferecer opções de conservação onde áreas mais estritamente protegidas não 
são viáveis (World Commission on Protected Areas, 2019). 
O Sistema Estuarino Paranaguá, onde se insere a APA de Guaraqueçaba, é 
uma região com grande importância ambiental devido à presença de ambientes 
protegidos e diversos, incluindo 20% do total remanescente da floresta atlântica 
(Abreu-Mota et al., 2014). A APA de Guaraqueçaba engloba grande parte deste 
sistema estuarino, contendo algumas áreas classificadas também como Estação 
Ecológica e sítios de Ramsar, categorias Ia e Ib, respectivamente (Martins et al., 
2012; UNEP-WCMC, 2019). Apesar disso, nenhum registro foi verificado no interior 
dessas unidades. Por outro lado, na APA de Guaraqueçaba, os níveis de 
contaminação variaram entre moderados (3; SQGqmédio =0,2) e baixos (33; 
SQGqmédio =0,01), podendo apresentar riscos ambientais na região. Com base 
nesses resultados, essa região vem sendo classificada como uma área que está 
sendo impactada pelas ações antrópicas, como, por exemplo, instalações portuárias, 
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adensamentos urbanos, atividades industriais e derrames de óleo recentes. Essas 
características proporcionam a inserção de contaminantes passíveis de produzir 
toxicidade e efeitos adversos à biota. De acordo com vários estudos realizados na 
região, esses múltiplos impactos têm prejudicado a qualidade ambiental desse 
importante sistema estuarino (Camargo et al., 2017; Cardoso et al., 2016; Martins et 
al., 2015, 2012). Além dos níveis altos de HPAs, outros estudos focando os impactos 
dentro do Sistema Estuarino indicaram a presença de compostos organoestânicos, 
como TBT e MBT, caracterizando esta área como uma das mais contaminadas 
dentre os complexos estuarinos da costa brasileira e os autores atribuíram à 
presença de dois portos importantes que estão localizacos dentro da Baía (Castro et 
al., 2012).  
Ambas as APAs, Guarequeçaba e Baía de Todos os Santos, são 
consideradas regiões de relevância ambiental para o Brasil, abrigando diferentes 
ecossistemas como recifes de corais, mangues, ilhas, pântanos de água salgada, 
rios, riachos de maré, costões rochosos e praias. Ainda que impactos antrópicos 
estejam associados às atividades desenvolvidas nessas regiões e as análises de 
qualidade ambiental envolvendo os quocientes de qualidade de sedimento (SQGq) 
tenham demonstrado risco à biodiversidade do local, essas áreas foram 
consideradas por alguns autores como intocadas e com baixo risco à biota (Almeida 
et al., 2018; Martins et al., 2012; Nascimento et al., 2017), contradizendo os 
resultados obtidos pelo presente estudo.  
A área de proteção de Guapi-Mirim, localizada na região nordeste da Baia da 
Guanabara, apresentou níveis de contaminação baixa (SQGqmédio = 0,016) em todos 
dos registros feitos a partir de amostras de sedimento (21), que variaram entre 0 e 
496 ng.g-1. Além destes, houve também 3 registros em crustáceos (28,3 – 438 ng.g-
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1) (Nudi et al., 2010). A Baía de Guanabara é um sistema estuarino altamente 
impactado, sujeito a atividades urbanas e industriais intensivas, que incluem 
instalações de apoio à produção de petróleo (Nudi et al., 2010). A baía abriga o 
segundo maior complexo industrial do Brasil, uma refinaria de petróleo e muitos 
terminais de petróleo, dois portos comerciais e está cercada pelo maior 
assentamento urbano costeiro do país, com mais de 11 milhões de habitantes. Estas 
atividades contribuem com uma grande descarga de contaminantes, que chegam ao 
sistema estuarino por meio de chuva, escoamento urbano e deposição atmosférica. 
De fato, essa região tem sido caracterizada como um dos estuários mais impactados 
do litoral brasileiro (Camargo et al., 2017; Fistarol et al., 2015; Wagener et al., 2012). 
Baseado nos registros analisados pelo presente estudo, a presença de HPAs está 
prioritariamente localizada na região noroeste da Baía da Guanabara, próximo ao 
porto e refinaria de petróleo (Meniconi, 2002; Wagener et al., 2012).Entretanto, a 
porção nordeste, onde está estabelecida a APA de Guapa-Mirim, apresentou 
concentrações significativamente menores, sendo uma das poucas áreas da baía 
onde não se observa contaminação severa por hidrocarbonetos (Mauad et al., 
2015). Essa APA sobrepõe a APA da Bacia Do Rio Macacu, que incorpora todo o rio 
até sua desembocadura na Baía da Guanabara (IUCN e UNEP-WCMC, 2019). Com 
4 registros de contaminação baixa em sedimento (SQGqmédio= 0,003), variando de 
12 a 59 ng.g-1, a causa predominante da presença de HPAs na APA do Rio Macacu 
está relacionada a efluentes de esgoto e resíduos industriais (Wagener et al., 2012), 
porém tais níveis não afetam a biota ([HPA] < ERL), caracterizando um ambiente 
não poluído. De qualquer modo, a proximidade dessas unidades de conservação 
com fontes intensas de contaminação as insere entre regiões potencialmente 
vulneráveis a impactos químicos. 
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A APA Plataforma Continental Do Litoral Norte, localizada na porção norte do 
litoral baiano, apresentou apenas um registro de contaminação em sedimento (0,88 
ng.g-1) classificado como nível baixo de contaminação (SQGq = 0,001) (Santos et 
al., 2018). Apesar de haver outros pontos próximos, onde registros de contaminação 
por HPA foram reportados, estes foram localizados fora dos limites da APA. Além 
disso, estudos realizados na região apresentaram baixas concentrações de HPAs 
demonstrando riscos ecológicos de médios a baixos devido a algumas 
concentrações de HPAs específicos estarem acima do limiar de efeito (Santos et al., 
2018). Sendo assim, apesar dos valores de SQGq e considerando as fontes de 
contaminação presentes na região, o modelo de circulação oceânica e as 
caracteristicas do sedimento, esta APA parece ser pouco vulnerável a contaminação 
por substâncias químicas perigosas (Nunes et al., 2003).  
Por fim, as unidades que se enquadram na categoria VI costumam apresentar 
grandes extensões, com a maior parte da área em uma condição natural. 
Geralmente uma porção dessas AMPs está sob manejo sustentável de recursos 
naturais de forma que seu uso promova benefícios sociais e econômicos para as 
comunidades locais de forma compatível com a conservação da natureza (World 
Commission on Protected Areas, 2019). Por esse motivo, são geralmente 
denominadas como Reservas Extrativistas (RE). De acordo com o levantamento, 60 
registros foram realizados com base em amostras de sedimentos e biota dentro de 9 
AMPs pertencentes a essa categoria: Estuário e Mangue Amazônico (22,8 - 
468,7ng.g-1), Zonas Úmidas de Santa Lúcia (213,9 - 310,6 ng.g-1), Laguna de 
Terminos (0,05 – 0,5ng.g-1), Laguna Madre e Delta do Rio Bravo (0 – 6,4 ng.g-1), 
Mangue da Baía da Cispata e Setor de Aledano do Delta Estuarino do Rio Sinu (0 - 
40,97 ng.g-1), RE Acau-Goiana (0 - 156,4ng.g-1), REM Arraial Do Cabo (84,2 – 423,2 
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ng.g-1), REM Da Baia De Iguape (222,2 ng.g-1), REM Pirajubae (12,8 - 259,3 ng.g-1). 
Com exceção da RE da Baída de Iguape, todas apresentaram pelo menos um 
registro com nível baixo de contaminação. Isso pode ser atribuído às atividades 
referentes ao uso sustentável permitido dentro de AMPs dessa categoria, ainda que 
a ênfase seja na proteção dos ecossistemas naturais e processos ecológicos (World 
Commission on Protected Areas, 2019). De acordo com os SQGq, a área de 
Estuário e Mangue Amazônico apresentou níveis moderados (8; SQGqmédio = 0,1) 
e baixos (7; SQGq = 0,07) indicando que existe um grau de toxicidade e 
contaminação em sedimentos que podem causar efeitos adversos à biota. Nos 
últimos 100 anos foi analisado o perfil sedimentar na região amazônica e o padrão 
observado de aumento da concentração de HPAs após os anos 60 provavelmente 
estárelacionado à intensificação dos incêndios florestais causados pela implantação 
de fazendas de gado em grande escala (Neves et al., 2018; Rodrigues et al., 2018). 
Vale ressaltar que a região do Estuário e Mangue Amazônico está classificada como 
um sítio Ramsar, sendo implementada recentemente, em 2018 (World Commission 
on Protected Areas, 2019). Similarmente, as Zonas Úmidas de Santa Lúcia, 
localizadas no Uruguai, apresentaram valores baixos de contaminação em 
sedimento (SQGqmédio =0,021). Entretanto, a proximidade com a refinaria de 
petróleo, o porto de Montevidéu e com a área de despejo de sedimentos dragados 
do porto torna a regiao passível de um maior acumulo de HPAs. Portanto, a eficácia 
dessa AMP pode estar comprometida devido a grande proximidade às fontes 
poluentes (Venturini et al., 2015). Adicionalmente, a Laguna de Terminos e a Laguna 
Madre, juntamente com o Delta do Rio Bravo, localizados no Golfo do México 
apresentaram 2 pontos com níveis de contaminação moderada (SQGqmédio =0,1) e 
baixos (SQGqmédio = 0,02) indicando que o sedimento pode  vir a causar toxicidade 
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ocasionalmente. Na Colômbia a única unidade afetada dentro da categoria VI foi o 
Mangue da Baía da Cispata e Setor de Aledano do Delta Estuarino do Rio Sinu. 
Nessa região, as concentrações variaram de 0 a 40,97ng.g-1 (Tabela 5). Esta área 
apresenta agricultura intensiva e pesca comercial presentes e atuantes, além de 
turismo crescente, justificando a presença de HPAs no sedimento, sendo sua 
presença classificada como baixa em 4 registros (SQGqmédio = 0,03). Além disso, 
ainda que haja a presença de contaminantes em sedimentos, tais valores estão 
abaixo dos encontrados em outras áreas poluídas na mesma região (Burgos-Núñez 
et al., 2017). Na reserva Pirajubaé, que incorpora o Rio Tavares e está localizado na 
ilha de Santa Catarina, os níveis de contaminação foram considerados baixos 
(SQGqmédio = 0,009) e também não demonstraram ser uma ameaça para os 
organismos. Embora não seja considerado altamente poluído, os mangues parecem 
estar afetados pelas atividades antrópicas do entorno (Assunção et al., 2017). Com 
apenas 1 registro com contaminação moderada (SQGq = 0,3) observado dentro dos 
limites da REM da Baia de Iguape, Almeida et al. (2018) constatou que os 
sedimentos dessa região apresentam contaminação baixa ou moderada. Localizada 
nas proximidades da Baia de Todos os Santos, esta unidade sofre com a ocupação 
do entorno, e mesmo que seus níveis de contaminação estejam baixos, podem 
apresentar riscos à biota principalmente devido a composição dos HPAs 
encontrados na região (Almeida et al., 2018). A REM Acaú-Goiana compreende o 
estuário Goiana, que engloba algumas pequenas aldeias de pescadores, e a 
economia local baseia-se principalmente na pesca tradicional de moluscos, 
crustáceos e peixes (Arruda-Santos et al., 2018). Os níveis de toxicidade nessa 
reserva foram considerados moderados (n=1; SQGqmédio = 0,1) e baixos (n=10; 
SQGqmédio = 0,02) sendo explicada sua distribuição no sedimento por meio da 
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disposição de matéria orgânica ao longo da Reserva. A presença de motores de 
combustão (Barcos, carros e caminhões) e queima de cana-de-açúcar nas 
imediações da reserva contribuem com a contaminação do local (Arruda-Santos et 
al., 2018), o que pode causar efeitos prováveis na biota, mesmo que em baixas 
concentrações (0,3 – 156 ng.g-1) (Tabela 5). A região de Arraial do Cabo, localizada 
em uma área relativamente intocada na região dos lagos do estado do Rio de 
Janeiro, cresceu em importância devido às atividades relacionadas à indústria do 
petróleo. Valores moderados de contaminação (3; SQGqmédio = 0,2) e baixos (3; 
SQGqmédio = 0,08) foram identificados na REM Arraial Do Cabo por Pinheiro et al. 
(2017), sendo atribuídos à exploração e produção offshore da indústria de óleo e 
gás, ainda que em menor escala. A presença de HPAs nas reservas Acaú-Goiana, 
Arraial Do Cabo, Baía De Iguape e Pirajubaé pode ser explicada, também, como 
sendo causas de poluição próxima aliada à granulometria local e concentração de 
matéria orgânica que favorece sua permanência no sedimento (Arruda-Santos et al., 
2018; Assunção et al., 2017; Neves et al., 2018; Pinheiro et al., 2017; Rodrigues et 
al., 2018).  
As AMPs APA Marinha do Litoral Centro e Norte, APA São Bento, RBio 
Península Valdes, RI Ilha da Cotinga, PMCI Patagonia Azul e RB Sudeste da Mata 
Atlântica  não tiveram categorias atribuídas conforme classificação da IUCN tendo 
sido  “Não Reportado” ou “Não se Aplica”. Essas situações ocorrem quando o 
provedor de dados não fornece informações relacionadas ou quando o provedor de 
dados declara que as Categorias de Gerenciamento da IUCN não são aplicáveis a 
um tipo de designação específica. 
As APAs Marinhas do Litoral Norte e Centro, ambas criadas em 2008, estão 
localizadas no litoral do Estado de São Paulo e abrangem, juntas, 13 municípios. 
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Foram estabelecidas com a finalidade de proteger, garantir e disciplinar o uso 
racional dos recursos ambientais da região, inclusive suas águas, bem como 
ordenar o turismo recreativo, as atividades de pesquisa e pesca, e promover o 
desenvolvimento sustentável da região (São Paulo, 2008a, 2008b). No presente 
estudo, foram identificados 2 registros de contaminação moderada (SQGqmédio = 0,1) 
e 23 baixas (SQGqmédio = 0,02) na APA Marinha do Litoral Centro. As concentrações 
encontradas para esta APA variaram de zero a 2023 ng.g-1. De acordo com Cesar et 
al. (2014), as áreas estudadas apresentam alterações significativas principalmente 
devido ao fato de serem locais de descarte de material dragado e, embora a 
contaminação tenha sido classificada como baixa em grande parte dos registros, 
foram detectados efeitos biológicos relacionados a compostos orgânicos. Além 
disso, conforme ocorre com o PE Xixová Japuí, disposto previamente, a combinação 
de fatores naturais e contaminantes antrópicos tem causado toxicidade de 
sedimentos nessa região. Já na APA Marinha do Litoral Norte, apenas 1 registro de 
contaminação moderada (SQGq = 0,2) e 1 baixa (SQGq =0,04), variando de 43 a 
164 ng.g-1 foram observados. Segundo os estudos consultados, esses valores são 
produtos de aportes resultantes de operações portuárias e lançamento de esgoto na 
região, representando um risco para a biodiversidade local (Pinheiro et al., 2017). A 
APA São Bento, localizada nas adjacências da Baía da Guanabara, criada em 1997 
(IUCN and UNEP-WCMC, 2019b), apresentou 6 registros considerados baixos 
(SQGqmédio = 0,03), que variaram de 0 a 639 ng.g
-1. As maiores concentrações de 
HPAs em sedimento foram justificadas devido à sazonalidade, onde no inverno as 
chuvas são mais escassas e, portanto, é esperado que o acúmulo de contaminantes 
seja maior nesse período (Wagener et al., 2012).  
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A Península Valdés, localizada na parte central da Argentina, foi classificada 
inicialmente como Reserva Natural Turística em 1983. Posteriormente recebeu o 
título de Patrimônio Mundial em 1999, sendo classificada como sítio de Ramsar em 
2012 e, finalmente, Reserva de Biosfera pela UNESCO em 2014 (UNEP - WCMC 
and IUCN - WCPA, 2018). Apesar de ser uma área de importância para a 
biodiversidade, o turismo nessa região é altamente incentivado (UNESCO, 2018). 
Nessa área, foram registradas concentrações de HPAs em sedimentos iguais a 270 
ng.g-1, tendo sido considerada como contaminação moderada (SQGq = 0,8). Além 
disso, amostras de gastrópodes indicaram presença de HPAs nos organismos (560 
ng.g-1), sendo classificados como níveis moderados de acordo com a OSPAR. 
Estudos realizados na região têm alertado para o risco relacionados ao consumo de 
recursos alimentares aquáticos sem um monitoramento adequado (Primost et al., 
2018). A Reserva Indigena Ilha da Cotinga, localizada ao Sul no complexo estuarino 
de Paranaguá, apresentou 2 registros de contaminação baixa, 20 e 33 ng.g-1 
(SQGqmédio = 0,002). Estudos na região indicaram a origem dos HPAs na Ilha da 
Cotinga sendo proveniente de queima de biomassa e carvão, potencializando a 
permanencia desses HPAs no sedimento principalmente devido a redução do fluxo 
de corrente, que auxilia na deposição de sedimentos em suspensão (Cardoso et al., 
2016).  
Criada em 1999, a RB Sudeste da Mata Atlântica engloba fragmentos de 
importância para a biodiversidade como, por exemplo, formações florestais, brejos 
de altitude e ecossistemas associados tais quais campos de altitude, restingas e 
manguezais (CNRBMA, 2002). Os registros encontrados dentro dos limites dessa 
área protegida indicaram baixa contaminação do sedimento (SQGqmédio = 0,003; 3 – 
8 ng.g-1), assegurando, dessa forma, seu uso como ferramenta de conservação. A 
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RB e PMCI Patagonia Azul está localizada no sul da Argentina e foi criada em 2015 
(IUCN, 2019). A reserva abrange uma área costeira com a maior biodiversidade da 
costa e inclui também importantes locais de reprodução, alimentação e migração de 
diferentes espécies de aves e mamíferos (UNESCO, 2019). Além disso, dentre as 
atividades realizadas na reserva estão estabelecimentos rurais dedicados a criação 
de ovinos, pesca, turismo, extração de algas e cultivo em pequena e média escala 
de bivalves  (UNESCO, 2019). Os valores reportados para esta reserva variaram 
entre 0 e 98 ng.g-1 (Tabela 5) sendo classificados no presente estudo como baixos 
(n=8; SQGqmédio = 0,03) e moderados (n=2; SQGqmédio = 0,4), indicando que existe 
probabilidade ocasional de efeitos relacionados à toxicidade do sedimento em 2 
pontos. As amostras de moluscos indicaram valores anormais, de acordo com a 
OSPAR, em 6 registros feitos, e que variaram de 0 a 71 ng.g-1 (Commendatore et al., 
2015) (Tabela 6), enquanto o restante, 15 registros, indicou valores próximos aos 
valores de backgroud, ou seja, valores inerentes ao meio. Outros contaminantes 
também foram estudados nessa reserva por Commendatore et al.(2015) que 
demonstraram baixos níveis de  contaminação, em comparação com outros locais 
em todo o mundo, exceto para compostos Butilestanhos, que mostraram 
concentração moderada associada a fontes locais. Apesar disso, é importante 
ressaltar que a presença de diferentes substâncias perigosas no ambiente pode 
causar efeitos adversos combinados sobre organismos ou mesmo em populações 
(Abessa et al., 2017; OSPAR Commission, 2010b). Portanto, as concentrações de 
um contaminante no ambiente marinho abaixo dos valores de critérios de avaliação 
ecotoxicológicos (EAC) não garantem necessariamente uma situação segura 
(OSPAR Commission, 2000).  
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Zonas regulamentadas por organizações internacionais (RB e sítios Ramsar) 
apresentaram níveis de contaminação moderada em 18 dos 75 registros em 
sedimentos (SQGqmédio = 0,16) e baixa em 26 (SQGqmédio = 0,04).O restante, 31 
registros, não apresentaram concentrações de HPAs ou não foram medidos. Já em 
biota, 65 pontos foram investigados para a ocorrência de HPAs e variaram entre 0 e 
7200 ng.g-1 (Tabela 6). De acordo com os valores dispostos pela OSPAR, valores 
moderados (7) e baixos (16) foram identificados em moluscos na RB Sureste de 
Nicarágua e RB e PMCI Patagonia Azul. Os valores encontrados variaram entre zero 
e 7200 ng.g-1 em grupos como moluscos, peixes ósseos e aves (casca de ovos). 
Os sítios de Ramsar representam áreas que atendem aos requisitos de 
acordo com critérios que levam em consideração tipos de terras úmidas, espécies e 
comunidades importantes. Ao todo, foram verificados 45 registros dentro de 4 sítios 
Ramsar, dentre os quais 27 apresentaram níveis de contaminação que variaram de 
0,05 a 469 ng.g-1. Entre eles estão Estuário e Mangue Amazônico, Laguna de 
Terminos, Laguna Madre e Delta do Rio Bravo e Sistema Arrecifal Veracruzano. A 
sobreposição de AMPs com zonas internacionalmente diplomadas pode ser benéfica 
se houver estrutura legal de proteção adicional conferida através de cada 
designação. No entanto, também pode incorporar o risco de objetivos conflitantes de 
gerenciamento ou estruturas de governança, com potenciais impactos negativos 
sobre a administração, ou sobre pessoas locais que dependem dos recursos da área 
(Barquet, 2015; Deguignet et al., 2017b) . 
Criadas pela UNESCO, as Reservas da Biosfera são reconhecidas como um 
modelo, adotado internacionalmente, de gestão integrada, participativa e sustentável 
dos recursos naturais (Ministério do Meio Ambiente, 2000). As reservas estiveram 
presentes em 4 países, sendo elas RB Patagonia Azul, na Argentina, RB Sureste de 
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Nicarágua, RB Sudeste da Mata Atlântica, no Brasil, RB Sistema Arrecifal 
Veracruzano, no México.Com variações entre 3 ng.g-1 e 167 ng.g-1, as Reservas da 
Biosfera apresentam níveis baixos (13; SQGqmédio = 0,03) e moderados (4; 
SQGqmédio = 4) de contaminação podendo produzir risco ambiental ocasionalmente, 
colocando em ameaça seu uso como instrumentos de conservação. 
A sobreposição dos pontos a partir da matriz de dados forneceu uma 
interpretação ampla sobre a presença de HPAs nas AMPs de zona costeira da 
América Latina e Caribe, permitindo visualizar com maior exatidão a ocorrência e 
distribuição desses compostos nos compartimentos ambientais analisados. A 
avaliação dos níveis de contaminação em sedimento e biota através dos valores-
guia estabelecidos pelo CEQG e OSPAR permitiram identificar pontos onde a biota 
está potencialmente ameaçada, além de reforçar a necessidade de planos de 
manejo mais eficientes para algumas AMPs. Os pontos focais de contaminação em 
sedimentos estão nos registros de SQGq moderados (46), representando 13% de 
todos os pontos dentro das AMPs. Esses registros mais graves foram observados 
em AMPs da Argentina, Colômbia, México, Nicarágua e, em sua maior parte, do 
Brasil. Ao mesmo tempo, o Brasil detém a maior quantidade de pontos de baixa 
contaminação (174). Isso pode ser explicado pela representatividade alta na matriz 
de dados (68%). Considerando os pontos onde não há ameaças à biodiversidade, 
todos os países tiveram ao menos uma observação de contaminação baixa dentro 
de AMPs.  
Com relação à presença de HPAs na biota, diversas matrizes biológicas 
foram utilizadas para as análises, sendo indicadas como potencial bioindicadores de 
contaminação (Aguirre-Rubí et al., 2019; Nudi et al., 2010; Oliva et al., 2015a; Pie et 
al., 2015; Primost et al., 2018; Vallarino e Rendon vonOsten, 2017). Entre essas 
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matrizes, o único registro que apresentou níveis altos de HPAs foi realizado com 
base em análises de cascas de ovos de aves marinhas, no México. Essa 
observação ressalta a importância dos processos de biomagnificação e 
bioacumulação para organismos pertencentes a níveis tróficos elevados. Tais 
resultados devem, portanto, considerar os hábitos alimentares dos seres humanos 
que consomem recursos alimentares obtidos no interior de áreas contaminadas 
(Singh e Agarwal, 2018). Além disso, é importante ressaltar que, dentre todos os 
registros, apenas 21% (259) contaram com amostragem contendo algum organismo. 
A utilização de espécies bioindicadores para HPAs ainda é pouco explorada, uma 
vez que os mecanismos de ação sobre alguns organismos não são integralmente 
compreendidos (Vallarino e Rendon von Osten, 2017). Por isso, a investigação de 
HPAs em moluscos bivalves costuma ser mais usual e altamente aplicada por um 
grande número de estudos (Aguirre-Rubí et al., 2019; Balgobin e Ramroop Singh, 
2018; Baumard et al., 1998; Commendatore et al., 2015; Oliva et al., 2015a; Primost 
et al., 2018; Ramos et al., 2017).  
4.2.4 Identificação das Fontes 
A distribuição relativa dos diferentes HPAs fornece informações importantes 
sobre as diversas fontes possíveis de HPAs em amostras ambientais (Bet et al., 
2015; Yang et al., 2013). Para a identificação das fontes, diversos índices 
diagnósticos foram empregados no presente estudo como indicadores dasfontes 
potenciais de HPAs. Essa abordagem tem sido frequentemente aplicada para 
distinguir entre origens, pirolíticas e petrogênicas ou mais especificas como 
combustão de matéria orgânica, combustão de combustíveis fósseis e fontes 
naturais (Cardoso et al., 2016; Martins et al., 2012; Pinheiro et al., 2017). 
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HPAs de origem pirogênica foram os mais frequentemente encontrados em 
registros obtidos no interior de 19 AMPs das categorias II, IV, V e VI (Tabela 7). As 
áreas protegidas que estão ameaçadas por hidrocarbonetos provenientes de queima 
são Plataforma Continental Do Litoral Norte, Estuário e Mangue Amazônico, APA 
Guaraqueçaba, RB Sudeste da Mata Atlântica e REM Arraial do Cabo. A combustão 
de biomassa, tais como madeira e vegetação, foram as principais fontes 
encontradas na Plataforma Continental Do Litoral Norte, Estuário e Mangue 
Amazônico e RB Sudeste da Mata Atlântica (Bet et al., 2015; Neves et al., 2018; 
Rodrigues et al., 2018; Santos et al., 2018), corroborando com os resultados do 
presente estudo. Por outro lado, para a APA Guaraqueçaba, estudos indicaram 
fontes pirogênicas provenientes da queima de combustíveis como a principal fonte 
poluidora (Camargo et al., 2017; Martins et al., 2012). Nessa área, resultados 
obtidos pelas razões diagnósticas mostraram queima de combustíveis apenas para 
a IncdP/(IncdP+BghiP) enquanto Flr/(Flr+Pir) revelou combustão de matéria 
orgânica. Na REM Arraial do Cabo, Pinheiro et al.(2017) apontou fontes mistas tais 
como hidrocarbonetos petrogênicos e pirolíticos, e a entrada de compostos 
biogênicos, indicando a influência das atividades portuárias e de fontes urbanas, 
industriais e atmosféricas como as principais causas poluidoras. No presente estudo 
também foram encontradas fontes mistas (Tabela 7), incluindo petrogênicas, 
pirogênicas, influindo queima de biomassa. Contudo, considerando todos os 
resultados analisados para essa AMP, a fonte pirolítica foi a mais frequentemente 
encontrada. Os resultados gerados por estas razões diagnósticas corroboram com 
os resultados apresentados pelo autor.  
A origem petrogênica foi identificada em 12 AMPs nas categorias II, III, IV, V e 
VI, porém aquelas que demonstraram esse tipo de origem de forma predominante 
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foram a APA Marinha Do Litoral Centro, RB Sureste de Nicarágua e MN Arquipélago 
de Solentiname. As principais fontes da RB Sureste de Nicarágua e MN Arquipéago 
de Solentiname, de acordo com Scheibye et al. (2014) foram determinadas como de 
origem petrogênica e pirogênica difusa, bem como o perileno produzido 
diagenéticamente. Os resultados observados sugerem origem petrogênica 
considerando as razões ∑BPM/∑APM, Fl/Pir e Ant/(Fen+Ant). Entretanto, quando 
usadas as razões Fen/Ant, Per/∑BPM, Flr/(Flr+Pir) e IncdP/(IncdP+BghiP) os 
resultados sugerem respectivamente fontes pirolíticas, combustão mista de 
biomassa e combustíveis (Tabela 7). Porém, devido à maior freqüência dentre as 
várias razões diagnósticas aplicadas, essa AMP apresentou fontes prioritárias do 
tipo petrogênica. 
As 10 AMPs que apresentaram simultâneamente origem perotrogênica e 
pirolítica foram RB e PMCI Patagonia Azul, RBio Península Valdes, RN Turística 
Cabo dos Bahias, PNN Tayrona, APA Baia De Todos Os Santos, APA Marinha Do 
Litoral Norte, RE Acau-Goiana, REM Da Baia De Iguape, Laguna de Terminos e 
Laguna Madre e Delta do Rio Bravo. As fontes identificadas na RB e PMCI 
Patagonia Azul e RN Turística Cabo dos Bahias corroboraram com aquelas 
reportadas originalmente pelos autores (Commendatore et al., 2015). A RBio 
Península Valdes está localizada nas proximidades de um porto com alta atividade 
marítima e industrial onde anteriormente foram relatados níveis significativos de 
contaminação por hidrocarbonetos e Tributilestanho (Primost et al., 2018). O PNN 
Tayrona apresentou fontes petrogênicas e piroliticas, as quais podem ser explicadas 
pela proximidade dessa AMP com terminais portuários e marítimos além de 
mineradoras de carvão (Caballero-Gallardo et al., 2015), conforme sugerido no 
estudo original. Almeida et al.(2018) indicaram que as fontes de HPAs para APA 
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Baía de Todos os Santos são de processos pirogênicos, como queima de 
combustível fóssil, biomassa e carvão. Enquanto isso, os resultados dispostos na 
Tabela 7 designaram as principais fontes sendo petrogênica e pirolítica. Os cálculos 
Flr/(Flr+Pir) e IncdP/(IncdP+BghiP) sugerem que os resultados do presente estudo e 
os obtidos por Almeida et al.(2018) sejam concordantes, uma vez que o estudo não 
fez uso das mesmas razões utlizadas neste trabalho. Para APA Marinha Do Litoral 
Norte, Pinheiro et al. (2017) identificaram apenas fontes petrogênicas embora as 
razões calculadas no presente estudo, tais quais ∑BPM/∑APM, Fen/Ant e 
IncdP/(IncdP+BghiP) tenham indicado aporte pirolíticos. As fontes pirolíticas 
responsáveis pela presença de HPAs na RE Acau-Goiana foram atribuídas pelos 
autores a motores de combustão e queima de cana-de-açúcar. Por outro lado, nessa 
região os escoamentos urbanos e de áreas de aquicultura, além de óleo de motores 
de embarcações contribuiram também com fontes petrogênicas (Arruda-Santos et 
al., 2018). A REM Da Baia De Iguape apresentou fontes pirolíticas e petrogênicas 
que foram atribuídas a atividades de uma refinaria, de um terminal e de áreas de 
produção de petróleo e gás nas imediações (Almeida et al., 2018). Essas 
observações corroboraramem grande parte com os resultados do presente estudo 
provavelmente em virtude do uso de razões diagnósticas diferentes das do autor,  
A Laguna Madre e Delta do Rio Bravo foi a única AMP que apresentou fontes 
mistas, entre elas, pirolitica, petrogênica e queima  de combustíveis. A origem 
petrogênica da Laguna Madre e Delta do Rio Bravo pode ser explicada em virtude 
da alta densidade de exudações identificados na região do Golfo do México. Outras 
fontes potenciais, como descargas por atividades de navegação e deposição 
atmosférica podem ser as responsáveis pela presença de HPAs provenientes de 
queima de combustíveis (Schifter et al., 2017). O Mangue da Baía Cispata 
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(Colômbia) foi a única AMP que apresentou, combustão de matéria orgânica, o que 
poderia ser atribuído a proximidade com o Porto de Coveñas (Burgos-Núñez et al., 
2017). Apesar de o autor ter classificado a origem principal como petrogênica, foi 
constatado que, além do uso de razões diagnósticas divergentes com o presente 
estudo, um dos pontos amostrados não pertence a AMP e, portanto, não contribuiu 
com a seleção das principais fontes.  
Embora a maioria dos HPAs esteja relacionada a fontes antrópicas, o 
perileno, um HPA associado a fontes naturais de matéria orgânica, é derivado de 
processos diagenéticos (Martins et al., 2012; Silliman et al., 1998; Wilcke et al., 
2014). A ocorrência deste HPA nas AMPs da América Latina indicou que 10 AMPs 
podem estar sob influência de fontes naturais (Per/∑BPM> 0,1; Tabela 7), 
principalmente devido ao fato de que a drenagem de matéria orgânica pode ser 
transportada por rios até estuários como é o caso da APA de Guaraqueçaba 
(Martins et al., 2012; Readman et al., 2002). Nesse aspecto, a principal causa 
atribuída a presença de perileno na REM Arraial do Cabo foi o resultado do 
metabolismo de algas e bactérias (Pinheiro et al., 2017). A diagênese é uma 
importante fonte de perileno em ambientes tropicais e acredita-se que seja 
produzido biologicamente a partir de pigmentos de fungos, insetos e organismos 
marinhos principalmente em condições anaeróbicas em sedimentos subaquáticos 
(Wilcke, 2000). Porém, em um contexto diferente das zonas costeiras, como é o 
caso do Lago Ontario no Canadá, esse cenário pode redefinir a principal fonte de 
perileno como sendo a matéria orgânica terrestre, particularmente a turfa, que é 
transportada pelos rios e é abundante nas florestas e manguezais (Silliman et al., 
1998). A origem do perileno a partir de matéria orgânica e florestas também foi 
observada por Commendatore et al. (2015) na zona costeira da Patagonia, na 
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Argentina, porém devido às proporções com os HPAs de baixo peso molecular 
(Per/∑BPM) a principal fonte foi a pirolítica. Nesse sentido, alguns autores 
apontaram divergências nos resultados de diferentes razões diagnósticas, expondo 
a necessidade de utilizar estas ferramentas de forma cautelosa (Cardoso et al., 
2016; Commendatore et al., 2015; Martins et al., 2012; Schifter et al., 2017). 
Não foi possível calcular as razões diganósticas para a RN da Bahia Blanca 
(Pehuen Co-Monte Hermoso), APA Bacia Do Rio Macacu, São Bento, Guapi-Mirim, 
RI Ilha da Cotinga, EE da Guanabara, PEM Da Laje De Santos, PE Xixova-Japui, 
RBio Estadual De Guaratiba, REM Pirajubae,PN Arrecife Alacranes, RB e PN 
Sistema Arrecifal Veracruzano, RN Estero Padre Ramos e Zonas Húmidas de Santa 
Lúcia, devido às limitações dos dados disponíveis. 
A utilização das razões diagnósticas a partir de dados de concentração em 
organismos tem sido aplicada com a mesma finalidade que em sedimentos e, 
normalmente, a ocorrência de HPAs em organismos é relacionada a episódios 
recentes de exposição à poluição (Zhao et al., 2014). Baseado nos nossos 
resultados, as principais fontes apontadas em tecidos de organismos são a 
petrogênica e pirolítica (Tabela 8). Fontes provenientes exclusivamente de petróleo 
foram encontradas no Mangue da Baía da Cispata Setor de Aledano do Delta 
Estuarino do Rio Sinu em aves.Fontes relacionadas à queima foram reportadas em 
RBio Península Valdes, RN Turística Cabo dos Bahias, RB Sureste de Nicarágua, 
RN Estero Padre Ramos, em moluscos, Mangue da Baía da Cispata e Setor de 
Aledano do Delta Estuarino do Rio Sinu em peixes, e PN Arrecife Alacranes em 
aves. As AMPs que apresentaram simultaneamente origem petrogênica e pirolítica 
para os HPAs encontrados em tecidos de organismos foram: RB e PMCI Patagonia 
Azul (moluscos), APA Marinha Do Litoral Centro (peixes) e Laguna de Terminos 
68 
 
(aves). Os resultados de todas as AMPs no que diz respeito às razões diagnósticas 
em organismos corroboram com os dados de razões diagnósticas em sedimentos 
das respectivas áreas, exceto PN Arrecife Alacranes e RN Estero Padre Ramos, 
pois estes não apresentaram valores para sedimento. 
Embora a maioria dos casos de contaminação em AMPs ocorra quando as 
fontes estão próximas, estudos disponíveis suportam a prerrogativa de que os 
contaminantes podem ser transportados por todo o ambiente aquático (Abessa et 
al., 2018; Campbell et al., 2016), alcançando regiões distantes onde as condições 
podem favorecer a deposição e a acumulação (Fontes e Castro, 2017; Meador et al., 
1995a). A distância das fontes potenciais de impacto foi proposta como uma das 
principais características para o sucesso da conservação das AMPs (Edgar et al., 
2014b). Entretanto, como previamente evidenciado por Abessa et al.(2018), esse 
recurso isoladamente não garante que uma determinada AMP esteja livre dos 




Tabela 7: Principais fontes de contaminação de HPAs nas áreas marinhas protegidas na zona costeira da América Latina por 
país, categoria da IUCN e razão diagnóstica em sedimento. 
Área Marinha Protegida País 
Categoria 
IUCN 










RB e PMCI Patagonia Azul Argentina NA/NR PI PE PI PE PE CC PI PE/PI 
RN da Bahia Blanca (Pehuen Co-Monte 
Hermoso) IV - - - - - - - - 
RBio Península Valdes VI PI PE - CMO - PE - PE/PI 
RN Turística Cabo dos Bahias IV PI PE PI PE PE - PI PE/PI 
Mangue da Baía da Cispata e 
Setor de Aledano do Delta Estuarino do 
Rio Sinu 
Colômbia 
VI PI PE - CMO PI CMO - PI/CMO 
PNN Tayrona II PI PE - PE - - - PE 
APA Baia De Todos Os Santos Brasil 
 
V PI PE PI CMO PE CC - PE/PI 
APA Bacia Do Rio Macacu V - - - - - - - - 
APA São Bento NR - - - - - - - - 
APA Plataforma Continental Do Litoral 
Norte 
V PE PE PI CMO PI CMO PI PI/CMO 
Estuário e Mangue Amazônico * VI PI PE PI CMO PI CC - PI 
APA Marinha Do Litoral Centro NR PI PE PI PE PE CC - PE 
APA Marinha Do Litoral Norte NR PI PE PI PE PE CC/CMO PI PE/PI 
APA Guapi-Mirim V - - - - - - - - 
APA Guaraqueçaba V PI PE PE/PI CMO PI CC PI PI 
RB Sudeste da Mata Atlântica NA - - - - PI - PI PI 
RI Ilha da Cotinga NR - - - - - - - - 
EE da Guanabara Ia - - - - - - - - 
PEM Da Laje De Santos II - - - - - - - - 
PE Xixova-Japui II - - - - - - - - 
RBio Estadual De Guaratiba Ia - - - - - - - - 
RE Acau-Goiana VI PI PE PI PE/CMO PE/PI CMO - PE-PI 
REM Arraial Do Cabo VI PI PE PI CMO PE CMO PI PI 
REM Da Baia De Iguape VI PI PE PI CMO PE CC - PE/PI 
REM Pirajubae VI - - - - - - - - 
PN Arrecife Alacranes* México 
 
NR/II - - - - - - - - 
Laguna de Terminos* VI PI PE PI PE PE CMO PI PE/PI 
Laguna Madre *e Delta do Rio Bravo VI PI PE - CC - - - FM 
RB e PN Sistema Arrecifal Veracruzano * NA/II - - - - - - - - 
RN Estero Padre Ramos Nicarágua IV - - - - - - - - 
RB Sureste de Nicarágua NR PE PE PI CMO PE CC PI PE 
MN Arquipélago de Solentiname III PE PE - CC - - PI PE 




     
Abreviações: RN = Reserva Natural, RB = Reserva de Biosfera, RBio = Reserva Biológica, RE = Reserva Extrativista, REM = Reserva Extrativista Marinha, RI = Reserva 
Indígena, EE = Estação Ecológica, MN = Monumento Nacional, APA = Área de Proteção Ambiental, PN = Parque Nacional, PNN = Parque Nacional Natural,PMCI = 
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Parque Marinho Costeiro Interjurisdicional, PE = Parque Estadual, PEM = Parque Estadual Marinho, NA = Não se Aplica, NR = Não Reportado, PI = Pirolitico, PE = 
Petrogênico, CP = Combustão de Petróleo, ED = Emissão de Diesel, FM = Fontes Mistas, CC = Combustão de Combustiveis, CMO = Combustão de Matéria Orgânica, FN 
= Fontes Naturais. 
* AMPs que também são sítios Ramsar 
Tabela 8: Principais fontes de contaminação de HPAs nas áreas marinhas protegidas na zona costeira da América Latina por 
país, categoria da IUCN e razão diagnóstica em biota 
Área Marinha Protegida País 
Categoria 
IUCN 








RB e PMCI Patagonia Azul 
Argentina 
NA/NR 
Mollusca PI PE PI PE PE - PI PE/PI 
RN da Bahia Blanca (Pehuen Co-Monte Hermoso) 
 
IV 
- - - - - - - - 
RBio Península Valdes  
 
VI 
PI PE PI PI PE - FN PI 
RN Turística Cabo dos Bahias 
 
IV 





- - - - - - - - 
RBio Estadual De Guaratiba 
 
Ia 
- - - - - - - - 
APA Marinha Do Litoral Centro 
 
NR Actinopterygii 
PE - - - PI - - PE/PI 
Mangue da Baía da Cispata 




PE PI - CMO PI CC - PI 
Aves 
PE PE - CMO PI PE - PE 
PN Arrecife Alacranes* 
México 
NR/II 
Aves PI PI PI PE PE CC FN PI 
Laguna de Terminos* 
 
VI 
PI PE PI PE/CC PE PE/CC FN PE/PI 
RB e PN Sistema Arrecifal Veracruzano * 
 
NA/II Actinopterygii 
- - - - - - - - 
RB Sureste de Nicaragua 
Nicarágua 
NR 
Mollusca PE/PI PE - PI PI - - PI 
RN Estero Padre Ramos 
 
IV 
PE PI - PI PI - - PI 
Abreviações: RN = Reserva Natural, RB = Reserva de Biosfera, RBio = Reserva Biológica, APA = Área de Proteção Ambiental, PN = Parque Nacional,PMCI = Parque 
Marinho Costeiro Interjurisdicional, NA = Não se Aplica, NR = Não Reportado, PI = Pirolitico, PE = Petrogênico, CP = Combustão de Petróleo, ED = Emissão de Diesel, FM 
= Fontes Mistas, CC = Combustão de Combustiveis, CMO = Combustão de Matéria Orgânica. 
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4.2.5 Avaliação de Risco Carcinogênico 
Os fatores de equivalência de toxicidade (TEFs) são uma medida relativa de 
toxicidade em relação a um composto de referência e são utilizados para calcular o 
TEQ, que por sua vez indica efeitos adversos e risco de exposição a uma mistura de 
compostos com estrutura semelhante (Pinheiro et al., 2017). Essa abordagem foi 
empregada nos estudos de Qiao et al. (2006), Balgobin e Ramroop Singh (2018), 
Cullen et al. (2019), Oliva et al. (2015a, 2015b), Pinheiro et al. (2017), Yang et al. 
(2013), entre outros, que investigaram os impactos de HPAs em matrizes 
ambientais, tais quais sedimentos e biota. No presente estudo, os valores de 
quantificação de equivalência de toxicidade carcinogênica (TEQcarc) foram 
calculados para 106 pontos devido às limitações dos dados disponíveis. Os 
resultados variaram entre 0 e 92 ng.g−1 TEQcarc para as AMPs analisadas (Tabela 9). 
O três níveis mais altos de contaminação foram identificados em amostras obtidas 
no interior da APA Baia De Todos Os Santos (73 ng.g−1 TEQcarc, 86 ng.g
−1 TEQcarc e 
92 ng.g−1 TEQcarc), seguidos por dados oriundos da RBio Península Valdes (58 
ng.g−1 TEQcarc). De fato, esses resultados são consistentes com os valores de 
SQGqs, previamente discutidos e que indicaram valores moderados para ambas as 







Tabela 9: Valores de TEQcarc e SQGqmédio por área marinha protegida concebidos no 
presente estudo. 







) SQGqmédio SQGq 
Mín - Máx 
RBio Península Valdes NA Argentina 58,4 0,8 Moderado 
RB e PMCI Patagonia Azul NA/NR 0,001 - 13,3 0,11 Moderado 
RN Turística Cabo dos Bahias IV 2,6 0,03 Baixo 
APA Baia De Todos Os 
Santos 
V Brasil 
0,001 - 91,6 0,14 Moderado 
REM Arraial Do Cabo VI 
 
12,5 - 48,1 0,16 Moderado 
REM Da Baia De Iguape VI 
 
37 0,3 Moderado 
APA Marinha Do Litoral Norte NR 
 
3,7 - 25,6 0,14 Moderado 
RE Acau-Goiana VI 
 
0,01 - 22,8 0,03 Baixo 




3 - 17,1 0,11 Moderado 




2,7 - 11,6 0,07 Baixo 
APA Guaraqueçaba V 0,2 – 2 0,09 Baixo 
APA Plataforma Continental 
Do Litoral Norte 
V 
0,03 0,001 Baixo 
Mangue da Baía da Cispata e 
Setor de Aledano do Delta 
Estuarino do Rio Sinu 
VI Colômbia 
0,2 - 22,9 0,03 Baixo 
Laguna de Terminos* VI/NR México 0,04 0,0001 Baixo 
RB Sureste de Nicarágua NR Nicarágua 0,3 - 1,01 0,11 Moderado 
MN Arquipélago de 
Solentiname 
III 
0,4 0,09 Baixo 
Abreviações: RN = Reserva Natural, RB = Reserva de Biosfera, RBio = Reserva Biológica, APA = Área de 
Proteção Ambiental, PN = Parque Nacional,PMCI = Parque Marinho Costeiro Interjurisdicional, TEQ = 
Quantificação de Equivalência de Toxicidade; SQGq = Security QualityGuidelinesquotient. 
* AMPs que também são sítios Ramsar 
 
Esses valores foram ainda acima daqueles citados por estudos realizados no 
Parque Natural Ria Formosa e Reserva Natural Estuário do Sado*, em Portugal, 
além da Área Marinha Protegida para a Conservação da Natureza protegida pela 
OSPAR no Cinturão de Esponja Faroé das Ilhas Shetland (Escócia), Parque Marinho 
e Patrimônio Mundial Grande Barreira de Corais (Austrália) e Parque Nacional 
Recifes de Coral Kenting (Taiwan) (Burns, 2014; Gonçalves et al., 2016; Ko et al., 
2014; Webster et al., 2018; Yancheshmeh et al., 2014) (Tabela 10). Considerando 
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apenas AMPs pertencentes a categoria V, os valores de TEQ obtidos no presente 
estudo variaram de 0,03 a 91,7 ng.g−1 TEQcarc enquanto o Parque Natural Ria 
Formosa localizada em Portugal apresentou ,5 ng.g−1TEQcarc. AMPs dessa categoria 
tem como objetivo manter uma interação equilibrada entre a ocupação territorial e o 
ambiente, protegendo a paisagem natural. Porém, com base nos resultados das 
AMPs da America Latina, é possível inferir que a biodiversidade pode estar sob 
ameaça de fontes de contaminação, principalmente devido à presença de queima de 
combustíveis provenientes das cidades do entorno (Almeida et al., 2018; Egres et 
al., 2019; Nascimento et al., 2017). A RN Turística Cabo dos Bahias apresentou 
TEQcarc igual a 2,6, concordando com os resultados de SQGq e ERL/ERM. Quando 
comparada com a Reserva Natural Estuário do Sado, ambas da categoria IV da 
IUCN, os valores foram abaixo dos encontrados por Gonçalves et al. (2016), 
denotando menores níveis de impacto quando comparados com outras AMPs. Além 
disso, a categoria IV fornece uma abordagem de gerenciamento usada em áreas 
que já sofreram modificações substanciais, necessitando de proteção dos 
fragmentos restantes, com ou sem intervenção. Portanto, faz parte também das 
estratégias de conservação de AMPs de categoria IV o gerenciamento de zonas-
tampão ao redor das áreas ou corredores de conservação que unam áreas mais 
estritamente protegidas e mais aceitáveis para as comunidades locais e outras 
partes interessadas (World Commission on Protected Areas, 2019), auxiliando, 
dessa forma, a proteção da biodiversidade.  
Tabela 10: Valores de TEQcarc em áreas marinhas protegidas ao redor do mundo. 








Mín - Máx 
Referência  
PNat, APE, SIC Ria Formosa* V/NR Portugal 4,5 Gonçalves et al. 
(2016) RN, APE, SIC Estuário do Sado * IV/NR 9 - 46 
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AMPCN, AMP-OSPAR Cinturão de 




0,5 – 1,2 
Webster et al. 
(2018) 


















PN Recifes de Coral Kenting II Taiwan 
0,002 – 
0,36 
Ko et al. (2014) 
Abreviações: PNat = Parque Natural, RN = Reserva Natural, APE = Área de Proteção Especial, SIC = Sítio de 
Importância Comunitária, AMPCN = Área Marinha Protegida para a Conervação da Natureza, AMP-OSPAR = 




= Parque Marinho,PM = Patrimônio Mundial,PN = Parque 
Nacional, NR = Não Reportad, NA = Não se Aplica 
* AMPs que também são sítios Ramsar 
 
5 CONCLUSÃO 
Os resultados obtidos indicaram que estudos com HPAs realizados nos 
últimos 15 anos abrangeram zonas costeiras de 9 países da América Latina. Os 
dados indicaram que a contaminação por esses compostos estádifundida por toda a 
região costeirado continente. Com base na revisão da literatura, a totalidade dos 
estudos encontrados para região estive localizada na costa do oceano Atlântico ou 
no interior do Golfo do México. Portanto, os níveis e efeitos de HPAs na costa Oeste 
da América Latina (Oceano Pacífico) são largamente desconhecidos. Nesse 
aspecto, estudos devem ser empreendidos nessa área afim que de se possa avaliar 
os impactos eventualmente produzidos por esses compostos nessa região. Um total 
de 341 registros de ocorrência de HPAs foi identificado dentro de 36 AMPs 
localizadas nos territórios da Argentina, Brasil, Colômbia, México, Nicarágua e 
Uruguai. Entre as unidades de conservação afetadas foram reportadas AMPs 
classificadas em diferentes categorias segundo a IUCN, incluindo as mais (Ia e III) e 
menos restritivas (IV, V e VI). Adicionalmente, zonas objeto de diplomações 
especiais como Reservas de Biosfera da UNESCO e sítios de Ramsar estiveram 
também entre as AMPs afetadas. Os valores de SQGq, ERL/ERM e OSPAR 
75 
 
mostraram um pequeno número de AMPs com impacto moderado. Mas a grande 
maioria apresentou impactos baixos ou inexistentes. Além disso, os HPAs 
apresentaram baixa probabilidade de efeitos baixos. Portanto, efeitos adversos 
nessas áreas são raramente observados. Os valores de SQGq indicaram que 13% 
dos registros em AMPs apresentaram concentrações de HPAs em sedimentos que 
podem produzir toxicidade ocasional. Essas amostras foram obtidas em áreas 
pertencentes à categoria II, V e VI. Cabe ressaltar que, Laguna Madre e Delta do Rio 
Bravo e Estuário e Mangue Amazônico* são também sítios de Ramsar. As 
avaliações realizadas por meio dos valores reportados pela OSPAR apontaram que 
AMPs de categoria II e Reservas de Biosfera apresentam níveis moderados de 
HPAs em biota, que podem indicar ameaça com efeitos ocasionais. Mais além, as 
concentrações de HPAs em sedimentos analisados nas AMPs ocasionalmente pode 
causar efeitos tóxicos agudos a organismos além de apresentarem potencial 
carcinogênico. Os maiores valores de TEQcarc reportados foram identificados em 
AMPs da categoria V, uma das menos restritivas, na APA Baía de Todos os Santos. 
Fontes mistas (petrogênicas e piroliticas) foram as principais origens de 
contaminação, sendo atribuídas principalmente a proximidade de empreendimentos 
portuários, industriais ou grandes adensamentos urbanos. Portanto, considerando 
que a persistência de HPAs em sedimento está principalmente associada a 
ocorrência de matéria orgânica, estuários de baixa energia e áreas de manguezais 
estiveram entre as zonas mais frequentemente afetadas. Não obstante, as AMPs 
localizadas nas proximidades de zonas geradoras de impacto demandam uma 
atenção redobrada através da implantação de programas de monitoramento da 
contaminação. Considerando a existência de mais de 255 mil áras protegidas no 
mundo, a realização de monitoramentos visando avaliar a grande diversidade de 
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contaminantes que potencialmente podem afetar seus objetivos de conservação não 
é tarefa fácil. Nesse aspecto, a abordagem adotada no presente estudo demonstrou 
ser uma ferramenta valiosa e útil para analisar, de forma abrangente, impactos 
químicos em AMPs do mundo visto que as áreas sujeitas à maior vulnerabilidade 
foram identificadas. Sendo assim, é fortemente sugerido o uso dessa ferramenta 
para avaliar impactos de outros contaminantes capazes de ameaçar AMPs. Tal 
sugestão é ainda mais pertinente, assumindo que misturas de diferentes 
contaminantes podem estar presentes nessas zonas mesmo não sendo previstas 
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